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Esipuhe 
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1 Johdanto 
Suomea halkovat tuhannet järvet ja joet. Näiden muodostamat vesistöt ovat tärkeä osa suomalaista 
luonnonmaisemaa, ja ne tarjoavat monipuolisia kokemuksia ja elämyksiä lähialueiden asukkaille sekä 
virkistyskäyttäjille. Kanta-Hämeessä sijaitseva Loppijärvi tunnetaan monipuolisena lintu- ja kalavetenä, 
mikä tekee siitä yhden alueensa keskeisimmistä järvistä lukuisille vakituisille ja vapaa-ajan asukkaille. Viime 
aikoina järven virkistysarvoa ovat kuitenkin heikentäneet viime poikkeuksellisen voimakkaana pidettävä 
rehevöitymiskehitys (Oravainen 2013), runsastuneet leväkukinnot sekä talviaikaiset happitalouden ongelmat.  
Loppijärven tilaa heikensivät vuoteen 1975 asti järveen lasketut Lopen kirkonkylän puutteellisesti käsitellyt 
jätevedet, minkä jälkeen merkittävä osuus järveen kohdistuvasta kuormituksesta on koostunut järven 
valuma-alueella harjoitetun maatalouden ojavesistä, asutusalueiden hulevesistä sekä valumavesien mukana 
tulevasta luonnonhuuhtoumasta (Keto ja Sammalkorpi 2009). Pistemäisiä päästölähteitä järvellä ei 
nykytiedon mukaan ole, ja järveen kohdistuvaa hajakuormitusta on pyritty vähentämään monin 
hoitotoimenpitein (Hakaste 2000). Näistä huolimatta järven tila on huonontunut lähes ennennäkemättömällä 
tavalla viimeisen kymmenen vuoden aikana.  
Järvelle perustettiin suojeluyhdistys, Loppijärven Ystävät ry, 1960-luvun alussa. Osin suojeluyhdistyksen 
ansiosta järven tilaa on tutkittu jo 1960-luvulta asti, ja vuodesta 1973 se on kuulunut velvoitetarkkailun 
piiriin. Velvoitetarkkailun ansiosta järvestä on saatavilla paljon tutkittua tietoa (esimerkiksi Keto ja 
Sammalkorpi 2009, Laurila 2013, Oravainen 2015). Tarkkailussa on keskitytty pääasiassa veden laatuun, 
vesikasvillisuuteen sekä kalastoon. Useista selvityksistä ja tutkimuksista huolimatta järven sedimentin 
ominaisuuksista sekä toiminnasta on hyvin vähän aikaisempaa tietoa. Tähänastiset tutkimukset ovat 
kuitenkin antaneet viitteitä siitä, että viime vuosina järven sisäinen kuormitus on kasvanut merkittävästi 
(Laurila 2013, Oravainen 2015) ja voi nykyään vaikuttaa oleellisesti järven heikkoon tilaan. Järven nykytila 
huomioon ottaen voidaan sedimentin ominaisuuksien sekä sisäisen kuormituksen syy-seuraussuhteiden 
ymmärtämistä pitää tuloksellisten hoito- ja kunnostustoimenpiteiden edellytyksenä.  
Tämä Pro gradu-työ tehtiin osana Loppijärven Ystävät ry:n rahoittamaa sedimenttihanketta, jonka 
tavoitteena oli muodostaa yleiskuva järven sedimentin koostumuksesta ja arvioida sisäisen kuormituksen 
merkitystä järven viimeaikaiseen rehevöitymiskehitykseen sekä tuottaa tietoa järven luontaisesta 
rehevyystasosta ja siinä tapahtuneista muutoksista.  
Pro gradu -työnä toteutettu osa sedimenttihanketta koostui kahdesta erillisestä, mutta toisiaan tukevasta 
osasta. Ensimmäisen osan tavoitteena oli muodostaa yleiskuva pohjasedimentin kemiallisesta 
koostumuksesta sekä tuottaa tietoa sedimentin ominaisuuksista ja kuormituspotentiaalista jatkotutkimuksien 
tueksi. Jälkimmäinen osa koostui laboratoriossa toteutetusta muhituskokeesta, jonka tavoitteena oli tutkia 
järvikunnostuksessa yleisesti käytetyn kemikaalikäsittelyn vaikutuksia sedimentin fosforikoostumukseen 
sekä tuottaa tietoa hapetustilan ja happamuuden vaikutuksista fosforin pidättymiseen ja vapautumiseen 
sedimentistä. Fosforin ohella kokeessa tarkasteltiin myös olosuhteiden ja kemikaalikäsittelyn vaikutuksia 
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fosforia pidättävien komponenttien, kuten oksalaattiuuttoisen raudan (FeOX) ja alumiinin (AlOX) 
pitoisuuksiin. Sedimenttitarkastelun ja muhituskokeen tulosten perusteella pyrittiin muodostamaan 
kokonaiskuva Loppijärven sedimentin kemiallisesta koostumuksesta ja sen roolista järven viimeaikaisessa 
rehevöitymiskehityksessä. 
2 Järvien rehevöityminen 
Vesistöillä tarkoitetaan jokien, järvien ja muiden sisävesien muodostamia kokonaisuuksia, jotka voivat 
koostua monista hyvin erilaisista vesimuodostumista. Terminä sillä voidaan viitata yhtälailla useiden 
sisävesien kokonaisuuteen tai yksittäisen järven vesistöalueeseen. Kullakin järvellä ja joella on paljon niille 
yksilöllisiä piirteitä, joiden merkitys voi muuttua riippuen siitä tarkastellaanko niitä itsenäisesti vai osana 
isompaa kokonaisuutta. Tämän katsauksen tavoitteena on luoda yleiskuva järvien – erityisesti 
rehevöityneiden matalien järvien – toiminnoista sekä tukea tutkimuskohteena olevan Loppijärven tarkastelua 
ja auttaa myöhemmin esitettyjen tutkimustulosten tulkinnassa ja johtopäätösten muotoilemisessa.  
2.1 Järvet ja niiden valuma-alueet 
Järvellä tarkoitetaan suurehkoa sisävesimuodostumaa, joka sekoittuu pääasiassa tuulten aiheuttamien 
virtauksien vaikutuksesta. Geologisessa mielessä järvet ovat lyhytikäisiä veden täyttämiä sisävesialtaita, 
mutta ekologisesti nähtynä ne muodostavat hyvin monimutkaisia ja monimuotoisia systeemejä, joiden 
erityispiirteisiin vaikuttavat niin järven veden ja sedimentin kuin valuma-alueenkin ominaisuudet (Kimmel 
1990). 
Virratessaan maaperän läpi vesi huuhtoo maa- ja kallioperästä huokosveteen liuenneita aineita vesistöihin. 
Tätä sade- ja sulamisvesien kuljettamaa ravinne- ja kiintoainesmäärää kutsutaan luonnonhuuhtoumaksi 
(Mattila 2005). Yhdessä valuma-alue ja sen kautta virtaavat vedet antavat kullekin järvelle niiden yksilölliset 
piirteet (Kimmel 1990, Eloranta 2005). Esimerkiksi savimaiden valumavedet ovat luonnostaan sameita ja 
sisältävät runsaasti ravinteita ja kiintoainesta. Eloperäisten maiden valumavedet sen sijaan ovat 
humuspitoisia, väriltään tummanruskeita ja hieman happamia. Hiekkaharjujen kautta virtaavat valumavedet 
ovat taas tyypillisesti kirkkaita ja niukkaravinteisia.  
Myös alueen topografia, kasvillisuus sekä hydrologiset ominaisuudet vaikuttavat järveen laskevien vesien 
luonteeseen. Esimerkiksi jyrkkärinteisiltä alueilta järveen kulkeutuu pintavalunnan mukana enemmän ja 
karkeampaa ainesta kuin loivilta alueilta. Karkeampi aines laskeutuu pääosin tulouoman läheisyyteen, kun 
taas suovaltaisilta valuma-alueilta kulkeutuva orgaaninen aines voi levitä koko järven alueelle (Håkanson ja 
Jansson 2002, Eloranta 2005). 
2.2 Vesistökuormitus ja rehevöityminen 
Vesistökuormituksella tarkoitetaan vesimassaan kohdistuvaa ravinteiden, pääasiassa fosforin ja typen, sekä 
kiintoaineksen muodostamaa kuormitusta. Suurin osa vesistökuormituksesta on niin sanottua ulkoista 
kuormitusta (Kuva 1, a.), mikä käsittää luonnonhuuhtouman sekä ihmisen toiminnasta aiheutuvat piste- ja 
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hajakuormituslähteet. Hajakuormituksella tarkoitetaan kuormitusta, joka kohdistuu vesistöön laajalta 
alueelta, ja jolla ei ole selvää purkupaikkaa vesistöön. Useimmissa tapaukissa hajakuormitus koostuu maa- ja 
metsätalouden sekä haja-asutusalueiden valumavesistä. 
 
Kuva 1. Fosforin kierto sisävesissä: a) ulkoinen kuormitus, b) sedimentoituminen, c) fosforin 
varastoituminen pohjasedimenttiin, d) sisäinen kuormitus ja resuspendoituminen, e) fosforin siirtyminen 
takaisin pintaveteen, f) fosforin huuhtoutuminen alavirtaan (muokattu Søndergaard ym. 2001). 
Ulkoisesta kuormituksesta johtuen sisävesien fosforipitoisuudet ovat yleensä suurimmillaan runsaiden 
valumavesien aikaan keväällä lumien sulaessa ja syksyllä sateiden vaikutuksesta (Särkkä 1996, Eloranta 
2005). Valumavesien vaikutusaika järven vedenlaatuun riippuu järven veden vaihtumiseen kuluvasta 
keskimääräisestä ajasta eli veden viipymästä (Søndergaard ym. 2001). Lyhytviipymäisissä järvissä 
valumavesien tuoma fosforikuorma huuhtoutuu virtausten mukana alavirtaan, ja kuormituksen vaikutus 
pienenee valumavesien laadun parantuessa (Kuva 1, f.). Pitkäviipymäisissä järvissä fosforista suurempi 
osuus jää vesipatsaaseen, jossa se vajoaa hitaasti järven pohjalle (Kuva 1, b.) ja varastoituu lopulta 
sedimenttiin (Kuva 1, c.), jolloin järven sisäiset mekanismit (Kuva 1, d. ja e.) korostuvat fosforipitoisuuksia 
säätelevinä tekijöinä (Kimmel 1990).  
Sisävesien rehevöityminen alkaa ravinteiden, useimmiten fosforin, saatavuuden ylittäessä järven sietokyvyn. 
Ravinteiden saatavuuden parantuessa merkittävästi lisääntyy vesistön perustuotanto voimakkaasti. Vesistöjen 
luontainen rehevöitymisherkkyys riippuu järven ja sen valuma-alueen ominaisuuksista, mutta usein jo 
luonnollinen kuormitus ylläpitää järven hidasta rehevöitymiskehitystä (Mattila 2005). Liiallisena 
fosforipitoisuuksia voidaan pitää silloin kun kuormitus ylittää merkittävästi sen, mitä järvivedestä poistuu 
sedimentoitumalla tai huuhtoutumalla alavirtaan, jolloin veden fosforipitoisuudet kasvavat järven 
luonnollista rehevyystasoa selvästi korkeammiksi (Kimmel 1990, Søndergaard ym. 2001).  
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Veden virtaukset ylläpitävät olosuhteita, joissa suurin osa pohjaan vajoavasta orgaanisesta aineksesta hajoaa 
hapellisesti, joko vesipatsaassa tai veden ja sedimentin rajapinnalla. Samalla valumavesien tuoma 
mineraaliaines sekä järveen kohdistuva fosforikuorma kerrostuvat järven pohjalle ja varastoituvat lopulta 
sedimenttiin (Marsden 1989, Søndergaard 2001). Rehevöityminen muuttaa järven toimintaa, niin että 
sedimentin kyky toimia fosforivarastona häiriintyy, ja pitkään runsaasta ulkoisesta kuormituksesta 
kärsineissä järvissä sedimentti voi muuttua ravinteiden varastosta niiden lähteeksi. Tällöin järven sanotaan 
olevan sisäkuormitteinen.  
Sisäisellä kuormituksella tarkoitetaan ulkoisen kuormituksen myötä sedimenttiin varastoituneen fosforin 
vapautumista taikaisin yläpuoliseen veteen (Kuva 1, d.). Ulkoisen kuormituksen pienentyessä voi sisäinen 
kuormitus kasvaa ulkoista kuormitusta suuremmaksi (Lappalainen ja Matinvesi 1990, Steinman ym. 2004). 
Sisäinen kuormitus johtuu ulkoisen kuormituksen aiheuttamasta rehevöitymisestä, mutta voi alettuaan 
ylläpitää järven rehevöitymistä vielä vuosikymmeniä ulkoisen kuormituksen pienennettyä rehevöitymistä 
edeltäneelle tasolle (Jeppesen ym. 1991, Søndergaard ym. 1993, Reitzel ym. 2003, Søndergaard ym. 2005). 
Sisäkuormitteisissa järvissä veden fosforipitoisuus kasvaa tyypillisesti kesän aikana ja saavuttavat huipun 
loppukesästä (Steinman ym. 2009) sekä myöhemmin kevättalvella happikatojen vaikutuksesta (Eloranta 
2005).  
2.3 Rehevöitymisen ilmeneminen vesistöissä 
Rehevöityminen ilmenee vesistöissä ensisijaisesti planktonien sekä vesi- ja rantakasvillisuuden 
lisääntymisenä (Kuva 2). Rehevöitymisen myötä lisääntyvä kasvillisuus haittaa järven virkistyskäyttöä, 
minkä lisäksi kuolleen kasviaineksen kertyminen edistää järven mataloitumista ja matalien alueiden 
soistumista (Kimmel 1990, Lappalainen ja Matinvesi 1990, Eloranta 2005).  
 
Kuva 2. Rehevöityessään a) hyväkuntoisen järven b) kasvillisuus sekä planktonien määrä lisääntyvät, mikä 
nopeuttaa järven mataloitumista ja umpeenkasvua (muokattu Kimmel 1990). 
Planktoneihin luetaan kasvi- ja eläinplanktonit sekä bakteerit (Heinonen 1974). Planktonien massaesiintymiä 
eli leväkukintoja aiheuttavat pääasiassa viherlevät sekä sinilevät eli syanobakteerit. Kukinnot aiheuttavat 
pääasiassa esteettisiä haittoja, kuten verkkojen limoittumista ja veden samentumista, mutta syanobakteerien 
yleistyessä myös terveyshaitat ovat mahdollisia (Eloranta 2005).  
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Levät tarvitsevat kasvien tavoin auringon valoa yhteyttämiseen ja leväkukintoja esiintyykin ainoastaan 
järven valoisassa pintakerroksessa. Kerros alkaa järven pinnasta ja jatkuu syvyyteen missä on yli 1 % pinnan 
valaistuksesta (Kimmel 1990, Särkkä 1996). Erittäin kirkkaissa vesissä yhteyttäminen voi jatkua vielä 
alusvedessäkin, mutta sameissa tai ruskeissa vesissä valonläpäisevyys pienenee ja tuotanto rajoittuu 
päällysveden valoisaan kerrokseen (Heinonen 1974), minkä takia sameus voi ainakin tilapäisesti vähentää 
levätuotantoa (Eloranta 2005, Cymbola ym. 2008). 
Veden valonläpäisevyys voidaan määrittää niin sanotulla valkolevyllä (secchi-levy) näkösyvyyden avulla, 
jolloin näkösyvyys tarkoittaa syvyyttä jossa veteen laskettu valkoinen levy juuri häipyy näkyvistä. Suomen 
vesissä näkösyvyys on tavallisesti 1–4 m (Särkkä 1996). Keski-Euroopassa valoisan kerroksen paksuus on 
yleensä noin kaksi kertaa näkösyvyys (Eloranta 1987, Kimmel 1990, Särkkä 1996). Suomessa vastaavan 
kerroksen paksuus on humuksen vaikutuksesta vain noin 1,5 kertaa näkösyvyys ja erittäin humuspitoisissa 
vesissä näkösyvyys vastaa suoraan järven valoisaa kerrosta (Eloranta 1987). Valoisan kerroksen paksuudesta 
huolimatta tuottavana kerroksena voidaan silti pitää koko päällysveden muodostamaa kerrosta, koska tuulen 
aiheuttamat virtaukset sekoittavat järven pintakerroksen aina harppauskerrokseen asti (Särkkä 1996).  
Järven valoisassa kerroksessa levien kasvua rajoittaa pääasiassa ravinteiden saatavuus. Ravinteista kasvua 
rajoittaa kulloinkin se ravinne jota eliö saa tarpeeseensa nähden vähiten. Suomen sisävesissä tämä ravinne on 
lähes aina fosfori (Pietiläinen ja Räike 1999). Levät ottavat fosforin ja muut tarvitsemansa ravinteet 
epäorgaanisina ioneina niitä ympäröivästä vedestä. Koska levät käyttävät tehokkaasti niille suoraan 
käyttökelpoisen epäorgaanisen fosfaattifosforin (PO4-P), veden PO4-P pitoisuudet ovat yleensä kasvukauden 
aikana melko pieniä ja kasvavat loppukesää kohti perustuotannon vähentyessä (Heinonen 1974, Steinman 
ym. 2009). Orgaanisessa muodossa oleva fosfori (Org-P) voi kuitenkin kiertää kasvukauden aikana useaan 
kertaan levien tuottaman orgaanisen aineksen hajotessa.  
Levien lisääntyessä myös niitä ravintonaan käytettävien eliöiden määrä lisääntyy. Tämä tarkoittaa sitä että 
rehevöitymisen alkuvaiheessa lajien monimuotoisuus ja yksilömäärät yleensä lisääntyvät. 
Rehevöitymiskehityksen edetessä lajisto kuitenkin yksipuolistuu, kun kalakannat muuttuvat 
särkivaltaisemmiksi ja kirkkaammissa vesissä viihtyvät arvokalat vähenevät (Pietiläinen ja Räike 1999, 
Eloranta 2005). Järven kalataloudellista arvoa voivat haitata myös talviaikaiset happitalouden ongelmat ja 
niistä johtuvat kalakuolemat. 
3 Fosforin sisäinen kierto 
Sisäisellä kierrolla viitataan kaikkiin niihin ilmiöihin, joiden vaikutuksesta sedimentin orgaaninen-, 
pidättynyt- tai mineraaleihin sitoutunut fosfori vapautuvat huokosveteen tai järven alusveteen. Näiden 
ilmiöiden tutkiminen ja käsitteleminen yhtenä kokonaisuutena on vaikeaa, koska useat fosforin sisäiseen 
kiertoon vaikuttavista ilmiöistä toimivat samanaikaisesti. Lisäksi ilmiöt koostuvat erilaisista fysikaalisista ja 
kemiallisista reaktioista, joista monet ovat myös biologisesti säädeltyjä.  
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Huokosveden ja vesipatsaan PO4-P pitoisuudet riippuvat pääasiassa erilaisista pidättymis- ja 
saostumisreaktioista. Nämä ovat luonteeltaan tasapainoreaktioita, jotka pyrkivät saavuttamaan tasapainon 
liuoksen ja kiinteän faasin välillä (Boyd 1995). Pidättymisreaktioiden merkitys korostuu erityisesti ulkoisen 
kuormituksen kohdalla, jolloin suurin osa fosforista kulkeutuu järveen mineraaliaineeseen pidättyneenä. 
Reaktioiden merkitys on kasvanut myös järven sisäistä kuormitusta selittävänä tekijänä ja nykykäsityksen 
mukaan suspendoitunut mineraaliaines voi säädellä ja toimia fosforin lähteenä myös sisäisen kuormituksen 
kohdalla (Koski-Vähälä ja Hartikainen 2001). Ilmiötä käsitellään lyhyesti kohdassa 3.1 ja tarkemmin 
kohdassa 3.2.2.  
Luonnossa fosforin käyttäytymistä säätelevät reaktiot ovat harvoin tasapainossa, ja erityisesti rehevöityvän 
järven voidaan katsoa olevan jatkuvassa muutostilassa. Rehevöitymisellä itsessään viitataan järvessä 
tapahtuviin muutoksiin ja sisäisellä kuormituksella niihin ilmiöihin, jotka vaikuttavat rehevöitymistä 
ylläpitävään ravinnekuormitukseen. Klassinen sisäistä kuormitusta selittävä teoria on ferriraudan [Fe(III)] 
pelkistyminen hapettomissa olosuhteissa liukoiseksi ferroraudaksi [Fe(II)], jolloin sekä rauta että sen 
pidättämä PO4-P vapautuvat huokosveteen (Einsele 1936, Mortimer 1941). Pelkistymisen vaatimat 
olosuhteet yleistyvät järven rehevöityessä, minkä takia ilmiötä on käytetty selittämään fosforin ja 
perustuotannon välistä takaisinkytkentää. Hapettomien olosuhteiden vaikutusta fosforin pidättymiseen 
käsitellään kohdassa 3.1.3. 
Rehevöitymisen selkein vaikutus on perustuotannon lisääntyminen. Kasvava orgaaninen kuormitus ylläpitää 
monia biologisia prosesseja, jotka voivat tuottaa tai sitoa ravinteita sedimentistä. Orgaanisen aineksen 
vaikutus sedimentissä tapahtuviin biologisiin prosesseihin voi tehdä siitä yhtä tärkeä tekijän sisäistä 
kuormitusta säätelevänä tekijänä kuin raudan hapettuminen ja pelkistyminen (Gächter ym. 1988). Orgaanisen 
aineksen hajoaminen ja siitä vastuussa olevien mikrobien rooli fosforin kierrossa tunnetaan kuitenkin vielä 
huonosti (Turner ym. 2005). Orgaanisen kuormituksen merkitystä sisäisessä kierrossa käsitellään kohdassa 
3.1.4. 
3.1 Fosforin pidättyminen  
Fosforilla on suuri taipumus pidättyä tehokkaasti raudan (Fe), alumiinin (Al), kalsiumin (Ca) ja magnesiumin 
(Mg) kanssa ja muodostaa niukkaliukoisia yhdisteitä (Bohn ym. 2001), minkä takia valumavedet sisältävät 
suhteessa vähän liukoista fosforia, ja suurin osa fosforikuormituksesta kulkeutuu vesistöihin orgaanisessa 
muodossa tai mineraaliainekseen pidättyneenä (Hartikainen 1979). Useimmat fosforin pidättymiseen ja 
vapautumiseen vaikuttavat ilmiöt toimivat jo vesipatsaassa. Veden merkitystä sisäisen kierron 
prosessiympäristönä pidetään kuitenkin huomattavasti sedimentin merkitystä pienempänä, ja suurin osa 
fosforin kiertoon vaikuttavista reaktioista tapahtuu joko sedimentissä tai sedimentin ja veden rajapinnoilla. 
Sedimentin sisältämästä fosforista noin puolet on pidättyneenä mineraaliainekseen, puolet on orgaanisessa 
muodossa. Vain hyvin pieni osuus fosforista on tavallisesti liukoisessa muodossa huokosvedessä. Fosforin 
jakautumista kiinteän ja liukoisen faasin välillä säätelevät pääasiassa fosforin taipumus pidättyä maaperän ja 
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sedimentin komponentteihin (Zhang ja Huang 2007). Sedimentissä tärkeimpiä fosforia pidättäviä 
komponentteja ovat raudan ja alumiinin muodostamat oksidit. Näihin viitataan jatkossa joko Fe- ja Al-
oksideina tai vain oksideina.  
Oksidit ovat keskuskationin (M) sekä kyseisen metallin koordinaatiokehälle liittyneiden ionien ja 
molekyylien muodostamia kompleksi-ioneja (Bohn ym. 2001). Esimerkiksi liukoinen alumiini Al(H2O)6
3+
 ja 
rauta Fe(H2O)6
3+
 muodostavat kompleksiyhdisteen koordinaatiokehälleen pidättyneiden kuuden vesi 
molekyylin kanssa. Useimmiten koordinaatiokehän vesimolekyylit jätetään merkitsemättä, jolloin kyseiset 
kompleksi-ionit merkitään yksinkertaisesti Al(III) ja Fe(III). Yhdellä tai useammalla koordinaatiosidoksella 
pidättyneitä ioneja ja molekyylejä kutsutaan ligandeiksi. Yleisimpiä oksidien ligandeja ovat OH- ja OH2-
ryhmät. Oksidien pintavaraus riippuu edellä mainittujen ligandien sekä ympäröivän liuoksen sisältämien 
protonien (H
+
) vuorovaikutuksista (Kaava 1).    
𝑀 ∙ 𝑂𝐻0,5−(𝑠) +𝐻2𝑂 ↔ 𝑀 ∙ 𝑂𝐻2
0,5+
(𝑠)
+ 𝑂𝐻−  (1) 
Oksidien positiivisesti varautuneet alueet vetävät puoleensa negatiivisesti varautuneita anioneja, kuten 
fosfaatti-ioneja (PO4
3-
), jotka esiintyvät liuoksen pääasiassa H2PO4
-
 ja HPO4
2-
 muodossa kun pH on 5–9 
(Bohn ym. 2001). Fosfaatti pystyy syrjäyttämään yhden tai useamman yksittäisellä koordinaatiosidoksella 
kiinni olevan vapaan OH- tai OH2 -ligandin ja muodostamaan koordinaatiosidoksen keskuskationiin oman 
happensa välityksellä (Kaava 2). Mekanismia kutsutaan ligandinvaihdoksi. Se eroaa elektrostaattisiin 
vuorovaikutuksiin perustuvasta ionin vaihtona tunnetusta pidättymisestä siinä, että ligandin ja keskuskationin 
vuorovaikutus syntyy yhteisen koordinaatiokehän kautta, kun taas ionin vaihdossa koordinaatiokehät pitävät 
keskuskationin ja ionin etäällä toisistaan. Anionit kuten SO4
2-
, NO3
-
 sekä Cl
-
 voivat pidättyä epäspesifisesti 
kun taas PO4
3-
, AsO4
3-
, MoO4
2-
, CrO4
2-
 ja F
-
 pidättyvät pääasiassa spesifisesti ligandinvaihdon kautta (Bohn 
ym. 2001, Parfitt 1979).  
𝑀 ∙ 𝑂𝐻(𝑠) +𝐻2𝑃𝑂4
−
(𝑎𝑞) ↔ 𝑀 ∙ 𝐻2𝑃𝑂4(𝑠) + 𝑂𝐻
−  (2) 
Fosfaatin ja keskuskationin välinen koordinaatiosidos voi muodostua kolmella eri tavalla: 1) niin että 
sidoksia muodostuu kaksi, kumpikin eri kationiin (binuklei-monodentaattinen); 2) niin että sidoksia 
muodostuu kaksi, kummatkin samaan kationiin (mononuklei-bidentaattinen); tai 3) niin että fosfaatin ja 
kationin välille muodostuu vain yksittäinen koordinaatiosidos (mononuklei-monodentaattinen) (Parfitt 1979, 
Abdala ym. 2015). Yksittäisten sidosten lujuus sekä niiden muodostamien kompleksi-ionien liukoisuus ovat 
pienempiä verrattuna komplekseihin, joissa fosfaatti-ioni muodostaa useamman sidoksen keskuskationiin 
(Bohn ym. 2001). Sidosten muodostumiseen vaikuttavat oksidipintojen fosforinkylläisyysaste. 
Oksidipintojen täyttyessä fosfaatti-ionit alkavat hylkiä toisiaan, jolloin ainoastaan yksittäiset 
koordinaatiosidokset ovat mahdollisia. Toisin sanoen fosforikuormituksen kasvaessa pidättyminen heikkenee 
(Abdala ym. 2015). Mekanismia voidaan kuvata erilaisten pidättymisisotermien avulla (Jin ym. 2005). 
Pidätyspintojen ollessa fosforin kyllästämiä noudattaa pidättyminen lineaarista mallia eli pidättyminen on 
suoraan riippuvaista pidättävien pintojen ja liuoksen välisestä tasapainosta. Pidätyspintojen ollessa tyhjiä 
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noudattaa pidättyminen Freundlich-mallia eli pidättyminen on aluksi voimakasta, mutta pienenee 
fosforikuormituksen kasvaessa. 
Ligandinvaihto on tasapainoreaktio, johon vaikuttavat pääasiassa pidättävien pintojen ja ympäröivän 
liuoksen määräsuhteet sekä niiden fosforipitoisuuksien suhde. Tämä liuoksen ja sedimentin välinen 
vuorovaikutussuhde on erityisen tärkeä selittämään eroosion aiheuttamaa fosforikuormitusta. Kiintoainesta 
ympäröivän liuoksen määrä kasvaa huomattavasti silloin, jos sedimentti tai maa-aines joutuvat järviveteen 
eroosion seurauksena. Näiden aikaisemmin saavuttama tasapaino muuttuu, ja fosforia vapautuu ympäröivään 
veteen. Vapautumista edistää levien taipumus käyttää tehokkaasti vedessä liukoisena oleva PO4-P, jolloin 
veden fosforipitoisuus voi pienentyä siitä huolimatta, että suspendoitunut kiintoaines toimii fosforilähteenä ja 
ylläpitää rehevöitymistä (Søndergaard ym. 1992).  
3.1.1 Oksidien merkitys fosforia pidättävinä pintoina 
Suurin osa sedimenttiin varastoituneesta PO4-P:sta on pidättyneenä ligandinvaihdon kautta heikosti 
kiteytyneisiin oksideihin. Sedimentin sisältämistä raudan, alumiinin, mangaanin ja titaanin oksideista 
tärkeimpiä fosforin pidättymisen kannalta ovat raudan eriasteisesti kiteytyneet oksidit (Hingston ym. 1974, 
Søndergaard ym. 1996). Näistä yleisimpiä ovat maaperässä punaisen ja ruskean sävyisinä havaittavat 
hematiitti (Fe2O3) ja goethiitti (FeOOH) (Bohn ym. 2001). Al-oksidien, kuten gibsiitin (Al(OH)3) merkitys 
on yleensä rautaan nähden pieni, mutta suuri verrattuna muihin oksideihin ja mineraaleihin.  
Heikosti kiteytyneiden oksidien ja säännöllisen kiderakenteen omaavien mineraalien välillä vallitsee 
vaikeasti määritettävä jatkumo heikosti kiteytyneistä oksidimineraaleista tarkan kiderakenteen omaaviin 
mineraaleihin (Schwertmann 1973). Kiteytymisaste vaikuttaa oksidien pinta-alaan, fosforia pidättävien 
sidospaikkojen määrään sekä muodostuvien sidosten lujuuteen: mineraalien kiteytyessä niiden muodostamat 
sidokset ovat keskimäärin vahvempia, mutta samalla niiden pinta-ala sekä pidätyskapasiteetti pienenevät 
(Zhang ym. 2003, Abdala ym. 2015). Lisäksi mineraalit voivat kiteytyessään sulkea pidättämiään aineita 
kiderakenteen sisään, jolloin ne eivät pysty enää reagoimaan huokosveden kanssa (Hingston ym. 1974).  
Fe-oksidien merkitys fosforin pidättymisessä on seurausta oksidien suuresta määrästä ja 
pidättymiskapasiteetista. Useimmissa tapauksissa sedimentin pidätyskapasiteetti sekä fosforinkyllästysaste 
määräytyvät raudan ja fosforin keskinäisen suhteen perusteella (Fe:P) (Väisänen 2009). Päätelmää tukee 
esimerkiksi Søndergaardin ym. (1996) tekemät havainnot joiden mukaan 32 tanskalaisen matalan järven 
sedimenttien kokonaisfosforipitoisuudet vastasivat tarkasti raudan kokonaispitoisuuksien (Tot-Fe) 
perusteella tehtyjä laskennallisia arvioita. Laskelmat perustuivat kirjallisuusarvoihin, joiden perusteella rauta 
pystyy pidättämään fosforia noin 10–15 % omasta massastaan (Jensen ym. 1992, Søndergaard ym. 1993, 
Reitzel ym. 2005). Empiiristen havaintojen perusteella sedimentin pidätyskapasiteetti on riittävä, jos sen 
Fe:P-suhde on yli 15. Tällöin suurin osa sedimentin sisältämästä fosforista pidättyy hapellisissa olosuhteissa 
Fe-oksideihin ennen vapautumista alusveteen (Jensen ym. 1992).  
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Myös muut orgaaniset ja epäorgaaniset anionit voivat pidättyä oksideihin ligandinvaihdon kautta. Näiden 
kyky kilpailla ligandinvaihtopaikoista riippuu pääasiassa kyseisten anionien pitoisuudesta ja sedimentissä 
vallitsevista olosuhteista (Parfitt 1979, Koski-Vähälä 2001). Kilpailevien anionien vaikutus PO4-P:n 
pidättymiseen voi olla merkittävä. Väisänen (2009) havaitsi tutkiessaan sedimenttien kunnostamista 
kemikalointikäsittelyiden avulla, että tutkimissaan suomalaisissa järvissä sedimentin Fe:P-kynnysarvo oli 
lähes kaksinkertainen (20–25) kirjallisuusarvoihin nähden. Syyksi hän esitti humushappojen kyvyn kilpailla 
oksidipintojen ligandinvaihtopaikoista, jolloin sedimentin korkea humuspitoisuus häiritsee fosforin 
pidättymistä (Moshi ym. 1974, Perrott 1978, Haynes ja Mokolobate 2001). 
Humusaineet voivat myös edistää fosforin pidättymistä muodostamalla orgaanisia komplekseja kationien, 
kuten Al
3+
, Fe
2+
 ja Ca
2+
 kanssa. Nämä pidättyvät humuksen negatiivisesti varautuneille vaihtopinnoille ja 
muodostavat vapaan kationipinnan, joka voi vuorostaan pidättää PO4-P:a. Kompleksien muodostuminen 
riippuu pitkälti kationien liukoisuudesta, minkä takia niitä esiintyy pääasiassa happamissa (pH < 5,0) tai 
hapettomissa olosuhteissa, kun taas hapellisissa ja emäksisissä olosuhteissa (7,5–8,5 pH) humuskompleksien 
muodostuminen on toissijaista oksidien saostumiseen nähden. Silloinkin humuksen ja kationien väliset 
vuorovaikutukset voivat kuitenkin haitata oksidien kiteytymistä ja siten vaikuttaa PO4-P:n pidättymiseen.  
Sedimentin Fe:P-suhde kuvaa pidättymiskapasiteetin täyttymistä fosforilla, mutta ei kuormituspotentiaalia, 
joka voi olla huomattavan suuri hyvin rautapitoisten sedimenttien kohdalla (Søndergaard ym. 1996). 
Sedimentin sisäinen kuormitus riippuu kuitenkin sedimentissä vallitsevista olosuhteista, kuten 
happamuudesta ja hapetustilasta sekä fosforin jakautumisesta eri sedimenttikomponenttien välillä (Boström 
ym. 1988). 
3.1.2 Happamuuden vaikutus Fe- ja Al-oksidien liukoisuuteen ja fosforin pidättymiseen 
Useimmat suomalaiset sisävedet ovat hyvin pehmeitä ja humuksen vaikutuksesta hieman happamia (pH noin 
6,5–6,8). Sisävesien ja sedimenttien happamuutta puskuroivat pääasiassa hiilihapon (H2CO3) muodostama 
karbonaattipuskuri (Kaava 4) sekä erilaiset hapetus-pelkistymisreaktiot (Taulukko 1) (Ponnamperuma 1972). 
Sisävesien puskurointikyky on yleensä pieni, minkä takia ne ovat erityisen alttiita pH:n muutoksille 
(Smolders ym. 1995).  
Vesien happamuuteen vaikuttavat muun muassa valuma- ja sadevedet sekä järven perustuotanto. Orgaanisen 
aineksen hajoaminen tuottaa hiilidioksidia, joka veteen liuetessaan muodostaa hiilihappoa ja lisää ympäristön 
puskurointikykyä (Kaavat 3 ja 4). Hajoaminen kuluttaa happea, ja hapettomien olosuhteiden muodostuessa 
sedimentin pH vakiintuu yleensä tasolle 7 (Ponnamperuma 1972). Fotosynteesi kuluttaa hiilidioksidia ja 
protoneita (H
+
), mikä runsaiden leväkukintojen aikaan voi nostaa pintaveden pH:n jopa 10:een. Kukintojen 
vaikutus pH-arvoon voi hyvin matalissa järvissä yltää sedimenttiin asti ja sedimentissä jopa noin 10 cm:n 
syvyyteen asti (Søndergaard ym. 1990, 1993, Welch ja Cooke 1995). Emäksisen pintaveden sekoittuessa 
sedimenttiin voi se vaikuttaa PO4-P:n pidättymiseen ja aiheuttaa fosforin vapautumista alusveteen (Drake ja 
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Heaney 1987). Hyvin emäksisissä (pH > 9) olosuhteissa pii esiintyy anionina (H3SiO4
-
), joka voi osaltaan 
haitata PO4-P:n pidättymistä anionien kilpaillessa oksidien pidättymispaikoista (Bohn ym. 2001).  
𝐶𝐻2𝑂(𝑠) +𝑂2(𝑔) → 𝐻2𝑂 + 𝐶𝑂2(𝑔)   (3) 
𝐶𝑂2(𝑔) +𝐻2𝑂 ↔ 𝐻𝐶𝑂3
−
(𝑎𝑞)
+𝐻+ ↔ 𝐻2𝐶𝑂3(𝑎𝑞)  (4) 
Liuoksen happamuudessa tapahtuvat muutokset vaikuttavat PO4-P:n pidättymiseen suoraan sekä välillisesti. 
Happamuuden suora vaikutus perustuu fosfaatti-ionien sekä oksidien koordinaatiokehälle pidättyneiden OH- 
ja OH2-ligandien vuorovaikutukseen. Oksidipintojen pintavaraus sekä ligandien keskinäinen suhde riippuvat 
suoraan ympäristön happamuudesta. Happamissa olosuhteissa osa oksidipintojen OH-ryhmistä reagoivat 
liuoksessa olevien protonien kanssa, jolloin OH2-ryhmien määrä lisääntyy (Kaava 1). PO4-P pidättyy 
helpommin happamissa kuin emäksisissä olosuhteissa, koska anionit pystyvät syrjäyttämään positiivisesti 
varautuneita OH2-ligandeja helpommin kuin negatiivisesti varautuneita OH-ligandeja (Koski-Vähälä ja 
Hartikainen 2001). 
Happamuuden epäsuorat vaikutukset liittyvät fosforia pidättävien oksidien liukoisuuteen, mikä vaikuttaa 
niiden pidätyskykyyn. Hapellisissa olosuhteissa, kun pH on 5–9, niin Fe(III):n muodostamat oksidit ovat 
hyvin niukkaliukoisia ja stabiileja. Kiinteässä muodossa oksidit pidättävät PO4-P, mutta siirtyessään 
liuokseen rauta menettää kykynsä pidättää fosforia (Mortimer 1941). Oksidien asteittainen liukeneminen 
[Fe
3+
 logK 3,2; Fe(OH)
2+
 logK 1,0; Fe(OH)2
+
 logK -2,5; Fe(OH)4
-
 logK -18,4] (Kuva 3)kuitenkin puskuroi 
pH-muutoksia, ja happamuuden vaikutukset ovat pienempiä silloin, kun sedimentin tai veden 
oksidipitoisuudet ovat suuria (Koski-Vähälä ja Hartikainen 2001).  
 
Kuva 3. Heikosti kiteytyneiden Fe-oksidien liukoisuus pH-välillä 1–14.  
Alumiinin liukoisuus riippuu pääasiassa ympäristön happamuudesta. Olosuhteista riippuen alumiini 
muodostaa ionien [Al
3+
 logK 10,8; Al(OH)
2+
 logK 5,8; Al(OH)2
+
 logK 1,5; Al(OH)4
-
 logK -13,9] seoksen, 
joiden keskinäinen suhde riippuu ympäristön happamuudesta (Kuva 4). Happamissa (pH < 4,7) olosuhteissa 
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alumiini esiintyy pääasiassa kolmen arvoisena kationina (Bohn ym. 2001), joka voi pidättyä maan 
kationinvaihtopaikoille tai esiintyä vapaasti liuoksessa, kun ympäristön pH laskee alle 5,5 (Cooke ym. 1993). 
Kun ympäristön pH on 6,5–8, niin suurin osa sedimentin sisältämästä alumiinista saostuu Al(OH)3-
muodossa, jolloin liukoisen Al(III):n osuus on käytännössä nolla (Bohn ym. 2001). Emäksisissä (pH > 8) 
olosuhteissa Al-oksidit liukenevat uudestaan alumiinin muodostaessa Al(OH)4
-
 anioneja (Stumm ja Morgan 
1996, Bohn ym. 2001). PO4-P:a alumiini pidättää spesifisesti ligandinvaihdon kautta, mikä on mahdollista 
pääasiassa vain alumiinin esiintyessä oksideiksi saostuneena. Heikosti kiteytyneet Al-oksidit ovat hyvin 
labiileja ja alkavat kiteytymään nopeasti, mikä vaikuttaa niiden pidätyskykyyn (Parfitt 1979, Bohn ym. 
2001).  
 
Kuva 4. Heikosti kiteytyneiden Al-oksidien liukoisuus pH-välillä 1–14.  
Liukoinen PO4-P voi reagoida emäksisissä (pH > 9) olosuhteissa kalsiumkarbonaatin (CaCO3) kanssa ja 
saostua sedimenttiin kalsiumfosfaatteina (Stumm ja Morgan 1996). CaCO3 on kuitenkin heikko sitomaan 
PO4-P:a (Shukla ym. 1971), minkä takia kalsiumfosfaattia saostuu sedimenttiin vain harvoin suuria määriä 
(Boström ym. 1988, Marsden 1989, Lijklema 1994). Tästä syystä CaCO3:n merkitys on yleensä varsin pieni, 
eikä sillä ole yleensä vaikutusta fosforin jakautumiseen sedimentissä (Williams ym. 1971, Jensen ym. 1992, 
Søndergaard 1996, Steinman ym. 2009). Reaktio (Kaava 5) on kuitenkin sedimentin happitilasta 
riippumatonta, minkä takia sen merkitys voi korostua hapettomissa olosuhteissa.  
3 𝐶𝑎𝐶𝑂3(𝑠) + 2 𝐻3𝑃𝑂4(𝑎𝑞) ↔ 𝐶𝑎3(𝑃𝑂4)2(𝑠) + 3 𝐶𝑂2(𝑔) + 3 𝐻2𝑂  (5) 
3.1.3 Hapetustilan vaikutus Fe-oksidien liukoisuuteen ja fosforin pidättymiseen 
Maaperä koostuu kiintoaineksen muodostamasta huokoisesta matriisista, jonka välitilat ovat veden ja ilman 
täyttämiä. Sedimentit ovat sen sijaan veden ja kiintoaineksen muodostamia kolloidisia seoksia, jossa 
huokosveden osuus voi olla jopa yli 90 % sedimentin kokonaistilavuudesta.  Kaasujen diffundoituminen 
veden kyllästämässä sedimentissä on noin 10
4
 kertaa hitaampaa kuin ilmassa (Ponnamperuma 1984, Bohn 
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ym. 2001), minkä takia veden ja sedimentin happitilaa säätelevät pääasiassa happea sisältävän veden 
virtaukset.  
Aivan sedimentin ja veden rajapinnalla sijaitseva hapellinen sedimenttikerros on yleensä paksuudeltaan vain 
muutamia millimetrejä (Søndergaard ym. 1990) ja sen alapuolella vallitsevat pääasiassa hapettomat 
olosuhteet. Sedimentin hapetustila voidaan määrittää ympäristössä tapahtuvien hapetus-
pelkistymisreaktioiden tuottaman jännitteen eli redox-potentiaalin (Eh) avulla. Sedimentin hapellisen 
pintakerroksen redox-potentiaali on yleensä noin 0,5–0,3 V (Ponnamperuma 1972), jolloin suurin osa 
orgaanisesta aineksesta hajoaa aerobisen hengityksen kautta (Kaava 5).  
𝐶𝐻2𝑂(𝑠) +𝐻2𝑂 → 𝐶𝑂2(𝑔) + 4 𝐻
+ + 4 𝑒−   (6) 
Käytännössä kaikki biologiset reaktiot ovat hapetus-pelkistymisreaktioita, jotka joko tuottavat happea sekä 
orgaanista ainesta tai kuluttavat hapettuneita yhdisteitä orgaanisen aineksen hajottamiseen (Bohn ym. 2001). 
Mikrobiologisen toiminnan kuluttaessa enemmän happea kuin mitä sedimenttiin virtaa alkaa sedimentin 
happitilanne heiketä. Hapen käydessä vähiin siirtyvät mikrobit käyttämään muita saatavilla olevia 
hapettuneita yhdisteitä hapen sijaan. Anaerobinen hajoaminen (Kaava 6) tuottaa sitä vähemmän energiaa 
mitä pienempi hapetuspotentiaali elektroneja vastaanottavalla aineella on, minkä takia sedimentin 
pelkistyminen etenee asteittain (Taulukko 1). Kukin hapetus-pelkistymisreaktio puskuroi vuorollaan 
sedimentin muutoksia, minkä takia pelkistymisen eteneminen riippuu pääasiassa orgaanisen aineksen sekä 
pelkistyvien yhdisteiden määrästä ja laadusta (Munch ja Ottow 1983, Zhang ym. 2003). 
Hapettomissa olosuhteissa sedimentin redox-potentiaali vakiintuu yleensä välille 0,2 ja -0,4 V 
(Ponnamperuma 1972). Hapen jälkeen sedimentin pelkistymistä säätelee nitraatin pelkistyminen eli 
denitrifikaatio. Nitraatti estää raudan pelkistymisen (Mortimer 1941, Motomura 1962b, Munch ja Ottow 
1983) kun sedimentin nitraattipitoisuus on yli 1 mg NO3
-
 l
-1
 (Andersen 1982). Runsaasti nitraattia sisältävissä 
olosuhteissa redox-potentiaali vakiintuu 0,28–0,22 V alueelle (Brady ja Weil 2007). Nitraatin jälkeen 
pelkistyvän mangaanin rooli on usein hyvin pieni, minkä takia pelkistyminen etenee yleensä hyvin nopeasti 
nitraatin loputtua.  
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Taulukko 1. Pelkistymisen eteneminen asteittain yhdestä hapetus-pelkistymisreaktiosta toiseen ja niitä 
vastaavat redox-potentiaali alueet (Takai ja Kamakura 1966*, Ponnamperuma 1972, 1984**, Yoshida 1975*, 
Munch ja Ottow 1983*). 
 
Raudan hapetus-pelkistymisreaktioiden (Kaava 7) voidaan katsoa säätelevän sedimentin pelkistymistä kun 
sedimentin redox-potentiaali laskee alle 0,2 V (Boström ym. 1988). Useimmat sedimentit sisältävät 
enemmän Fe-oksideja kuin mitään muita hapetus-pelkistymisreaktioihin osallistuvia redox-aktiivisia 
yhdisteitä (Motomura 1962a), mikä tekee raudasta hapen jälkeen tärkeimmän sedimentin olosuhteita 
puskuroivan tekijän (Ponnamperuma ym. 1967).  
4 𝐹𝑒(𝑂𝐻)3 + 8 𝐻
+ + 𝐶𝐻2𝑂 → 4 𝐹𝑒
2+ + 𝐶𝑂2 + 11 𝐻2𝑂   (7) 
Raudan pelkistyminen alkaa heikosti kiteytyneistä oksideista ja etenee järjestäytyneempiin mineraaleihin 
hapettomien olosuhteiden jatkuessa (Munch ja Ottow 1983, Wahid ja Kamalam 1993). Pelkistymisen 
seurauksena oksidit liukenevat, jolloin niiden pidättämä PO4-P siirtyy liuokseen (Einsele 1936, Mortimer 
1941, Håkanson ja Jansson 2002). Sekä Fe(II) että PO4-P pyrkivät diffundoitumaan pitoisuusgradientin 
mukaisesti kohti sedimentin hapellista pintakerrosta, jossa suurin osa raudasta ja fosforista esiintyvät 
kiinteässä faasissa. Fe(II) hapettuu nopeasti Fe(III):si diffundoituessaan sedimentin hapelliseen kerrokseen ja 
saostuu sedimentin pinnalle heikosti kiteytyneinä oksideina. Hapelliset olosuhteet ylläpitävät rektioita, joiden 
vaikutuksesta sedimentin hapellinen pintakerros toimii nieluna hapettomista kerroksista diffundoituville 
aineille (Ponnamperuma 1984). Hapettumisen seurauksena saostuneet oksidit omaavat hyvin suuren pinta-
alan ja pidätyskapasiteetin (Zhang ym. 2003). Oksidien toistuva pelkistyminen ja hapettuminen vaikuttavat 
keskeisesti sedimentin pintakerroksen pidätyskapasiteettiin (Wahid ja Kamalam 1993). Hapettavien 
olosuhteiden vallitessa sedimentin pintakerros pystyy pidättämään suurimman osan syvemmältä sedimentistä 
diffundoituvasta PO4-P:sta (Mortimer 1941, Carlton ja Wetzel 1988, Sah ym. 1989). Hapellisen 
pintakerroksen ohentuessa tai hävitessä kokonaan menettää sedimentti suurimman osan 
fosforinpidätyskyvystään, jolloin syvemmältä hapettomista olosuhteista liikkuvat aineet pääsevät 
diffundoitumaan vapaasti alusveteen.  
Prosessi Reaktio
Eh prosessin 
alkaessa*
Eh prosessin 
loppuessa**
Aerobinen hengitys
Denitrifikaatio
Mangaanin 
pelkistyminen
Raudan 
pelkistyminen
Rikin pelkistyminen
Metanogeneesi
0,33 V
0,22 V
0,20 V
0,12 V
-0,15 V
0,6-0,5 V
0,6-0,4 V
0,6-0,3 V
0,1 -0,2 V
-0,15 -0,2
2 𝑂3
−+12 𝐻++ 1  𝑒− ↔ 2 +  𝐻2𝑂
𝑀 𝑂2+4 𝐻
++ 𝑒− ↔ 𝑀 2++2 𝐻2𝑂
𝐹𝑒 𝑂𝐻 3 +3 𝐻
++𝑒− ↔𝐹𝑒2++3 𝐻2𝑂
 𝑂4
2−+1  𝐻++8 𝑒− ↔ 𝐻2 + 4 𝐻2𝑂
𝑂2 +4 𝐻
++4 𝑒− ↔ 2 𝐻2𝑂
𝐶𝑂2 +8 𝐻
++8 𝑒− ↔ 𝐶𝐻4+ 2 𝐻2𝑂
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Hapetustilan lisäksi myös happamuus vaikuttaa raudan pelkistymiseen. Kun sedimentin pH on 5–9, niin 
suurin osa raudasta esiintyy oksideiksi saostuneena (Kuva 4), jolloin raudan liukoisuus rajoittaa 
pelkistymistä (Bohn ym. 2001). Happamuuden lisääntyessä oksidien liukoisuus lisääntyy ja olosuhteet 
alkavat suosia Fe(III):n pelkistymistä Fe(II):si. 
Orgaanisen aineksen hajoaminen hidastuu hapettomissa olosuhteissa, jolloin syntyy osittain hapettuneita 
yhdisteitä, kuten orgaanisia happoja (Yamanaka ja Motomura 1959, Motomura 1962a, Ponnamperuma 
1984). Nämä voivat osallistua sedimentissä tapahtuviin hapetus-pelkistymisreaktioihin suoraan tai välillisesti 
edistäen raudan liukoisuutta happamoittamalla ja muodostamalla orgaanisia komplekseja (Yamanaka ja 
Motomura 1959, Motomura 1961, Motomura 1962b). Sedimentin pelkistyminen voi edetä myös 
pelkistyneiden yhdisteiden, kuten metaanin (CH4), ammoniumin (NH4
+
), ferroraudan (Fe
2+
) tai sulfidin (SH
-
) 
diffundoituessa sedimentin pelkistyneemmistä osista hapettuneempiin osiin.  
Redox-potentiaali kuvaa aineiden taipumusta vastaanottaa tai luovuttaa elektroneja. Taipumus on kullekin 
aineelle ominainen ja kahden taipumukseltaan eroavan aineen välille muodostuu sähköinen potentiaaliero, 
jota voidaan mitata redox-mittarin avulla. Mittari koostuu kahdesta elektrodista, jotka mittaavat ympäristön 
ja elektrodin välille muodostuvaa jännitettä voltteina (V). Mittaamisessa on otettava huomioon, että saatu 
mittaustulos ei todellisuudessa kuvaa mitään yksittäistä hapetus-pelkistymisreaktiota, vaan kaikkien 
sedimentissä tapahtuvien reaktioiden keskimääräistä jännitettä.  Tämän takia redox-potentiaalia ei voida 
käyttää suoraa aineiden hapetusasteen määrittämiseen. 
Mitattuun redox-arvoon vaikuttavat elektronien toiminta, sedimentin pH, sekä jossain tapauksissa myös 
sedimentin mikrobiologinen aktiivisuus. Mittaustarkkuutta voidaan kuitenkin parantaa pidentämällä 
mittausaikaa noin 5–10 minuuttiin, jolloin tulosten luotettavuus paranee erityisesti pelkistyneiden 
sedimenttien kohdalla (Ponnamperuma 1972). Sedimentin pH vaikuttaa mitattuun redox-potentiaaliin 
lähinnä hyvin happamissa tai emäksisissä olosuhteissa, jolloin vetyionien vaikutus hapetus-
pelkistymisreaktioihin ja niiden komponentteihin korostuu. Useimmiten pH-korjausta ei tarvitse tehdä, koska 
pelkistyneissä olosuhteissa sedimentin pH on yleensä lähellä neutraalia (Ponnamperuma 1972). Tarvittaessa 
mitattua arvoa voidaan korjata empiirisiin havaintoihin perustuvan korjauskertoimen avulla. Pelkistyneissä 
olosuhteissa raudan säädellessä sedimentin hapetustilaa on korjauskerroin -0,059 V/pH 25 ⁰C 
(Ponnamperuma ym. 1967, Ponnamperuma 1972). 
3.1.4 Orgaaninen aines ja orgaaninen fosfori 
Rehevöityminen ja fosforin sisäinen kuormitus ovat biologisesti säädeltyjä prosesseja, joiden toiminta 
riippuu pääasiassa orgaanisen aineksen sekä hapen saatavuudesta. Samalla ne säätelevät sedimentissä 
tapahtuvia hapetus-pelkistymisreaktioita sekä niihin osallistuvien aineiden ja yhdisteiden esiintymismuotoja. 
Näistä tarkeimpiä mikrobiologisen aktiivisuuden kannalta ovat raudan eri muodot sekä erilaiset orgaaniset 
hiili- (Org-C), typpi- (Org-N) ja fosforiyhdisteet (Org-P). Näiden hajoaminen vesipatsaassa tai sedimentin 
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pinnalla vaikuttavat keskeisesti sedimentissä vallitseviin olosuhteisiin ja sedimentin hajotessa vapautuvien 
ravinteiden määrään.  
Järviympäristössä esiintyvä orgaaninen aines koostuu valuma-alueelta huuhtoutuneista (alloktooninen) sekä 
järven sisällä syntyneistä orgaanisista yhdisteistä (autoktooninen). Suurin osa orgaanisesta aineksesta hajoaa 
ensimmäisen avovesikauden aikana (Gasith 1976, Meyers 1994), joko järven vesipatsaassa (Andrews ym. 
1998) tai sedimentin pinnalla (den Heyer ja Kalff 1998). Orgaanisen aineksen hajoamisympäristö riippuu 
pääasiassa järven syvyydestä. Matalissa järvissä arviolta noin puolet orgaanisesta aineksesta vajoaa järven 
pohjalle ennen hajoamista (Gasith 1976) kun taas syvemmissä järvissä lähes kaikki orgaaninen aines hajoaa 
vesipatsaassa ennen kuin se ehtii sedimentoitua järven pohjalle.  
Järven pohjalle sedimentoituneen aineksen hajoaminen tapahtuu pääasiassa sedimentin pinnalla (Andrews 
ym. 1998), jolloin orgaanisten yhdisteiden sisältämät ravinteet vapautuvat pintasedimenttiä ympäröivään 
veteen (Søndergaard 1996). Vapautuvien ravinteiden määrä riippuu orgaanisen aineksen koostumuksesta ja 
siitä kuinka hyvin se vastaa mikrobien tarpeita (Tezuka 1990). Valumavesien sisältämä orgaaninen aines 
sisältää yleensä vähän fosforia ja typpeä verrattuna levien tuottamaan biomassaan. Runsaasti hiiltä 
sisältävien yhdisteiden hajotessa mikrobit käyttävät suurimman osan yhdisteiden sisältämistä ravinteista 
oman biomassansa tuottamiseen, eikä ravinteita juuri vapaudu ympäröivään veteen (Tezuka 1990). Levien 
tuottama biomassa sisältää sen sijaan runsaasti ravinteita, mikä edistää sedimentin mikrobiologista 
aktiivisuutta, biologista hapenkulutusta ja ravinteiden vapautumista. Sedimentin C:P-suhdetta voidaan 
käyttää arvioimaan kuinka hyvin orgaaninen aines vastaa hajottajien fosforitarvetta. Karkean arvion mukaan 
mikäli suhdeluku on alle 58:1, niin fosforin määrä ylittää hajottajien tarpeen ja PO4-P:a vapautuu 
huokosveteen orgaanisen aineksen hajotessa (Tezuka 1990).  
Rehevöityneessä järvessä sedimenttiin kohdistuva kuormitus ylittää sedimentin kyvyn hajottaa orgaanisia 
yhdisteitä hapellisesti, jolloin orgaanisen aineksen kertyminen lisääntyy (Boyd 1995, Brady ja Weil 2007). 
Sedimentin suuri orgaanisen aineksen pitoisuus (yli 5 % tuorepainosta) ja kasvanut kertymisnopeus ovat 
merkki perustuotannon epänormaalista lisääntymisestä (Håkanson ja Jansson 2002). Orgaanisen aineksen 
kertyminen näkyy myös sedimentin vesipitoisuudessa, joka kasvaa hienojakoisen ja orgaanisen aineksen 
kertyessä sedimentin pinnalle. Rehevöityneessä järvessä jo yhden senttimetrin paksuinen sedimenttikerros 
voi sisältää yhtä paljon orgaanista ainesta kuin 10–100 m paksu vesikerros (Avnimelech ym. 1983). 
Sedimentin sisältämä orgaaninen aines voi sisältää yli puolet sedimentin sisältämästä fosforista 
(Ponnamperuma 1972) ja muista ravinteista, mikä tarkoittaa että jo hyvin ohut sedimenttikerros voi sisältää 
enemmän fosforia kuin koko järven vesimassa yhteensä (Avnimelech ym. 1983).  
Sedimentin fysikaalisissa, kemiallisissa tai biologisissa ominaisuuksissa ajan myötä tapahtuvien muutosten 
aiheuttamaa kehitystä kutsutaan diageneesiksi. Suurin osa näistä muutoksista on biologisesti säädeltyjä ja ne 
vaikuttavat sedimentoituneen aineksen hiili-, typpi- sekä fosforipitoisuuksiin (Suess ja Müller, 1980). 
Esimerkiksi tuoreen orgaanisen aineksen suosiminen tarkoittaa sitä, että sedimentoituvan aineksen C:N-
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suhde kasvaa diageneesin vaikutuksesta (Prahl ym. 1980, Hedges ym. 1986, Meyers 1994, Thornton ja 
McManus 1994). Diageneesi vaikuttaa sedimenttikerrosten koostumuksen perusteella tehtyjen johtopäätösten 
luotettavuuteen (Thornton ja McManus, 1994). Biologisten prosessien vaikutus sedimentin koostumukseen 
hidastuu kuitenkin merkittävästi sedimentin peittyessä tuoreella sedimentillä, ja kunkin sedimenttikerroksen 
voidaan katsoa edustavan järvessä sedimentoitumishetkellä vallinneita olosuhteita riittävän tarkasti, jolloin 
eri sedimenttikerrosten välillä havaittavia muutoksia voidaan käyttää järven tilassa sekä kuormituksessa 
tapahtuneiden muutosten arvioimiseen (Meyers 1994, Andrews ym. 1998, Håkanson ja Jansson 2002). 
Yhdessä muiden johtopäätöksiä tukevien tulosten kanssa sekä hyvää aluetuntemusta hyödyntäen voidaan 
sedimentin kemiallista koostumusta käyttää varsin luotettavasti vesistön kuormituksessa tapahtuneiden 
muutosten arvioimiseen (Meyers 1994). 
Orgaanisen kuormituksen alkuperän selvittämiseen voidaan käyttää sedimentin sisältämän hiili- ja 
typpipitoisuuksien suhdetta (C:N-suhde). Karuissa järvissä suurin osa järveen kohdistuvasta orgaanisesta 
kuormituksessa saapuu valumavesien mukana koostuen pääasiassa kasvien soluseinien tukirakenteista 
(Meyers 1994, Bohn ym. 2001), joiden C:N-suhde on yli 20 (Håkanson ja Jansson 2002). Valumavesien 
humuspitoisuus vaikuttaa osaltaan sedimentoituvan orgaanisen aineksen määrään ja laatuun. Hyvin pitkälle 
hajonneet humusaineet sisältävät suhteessa enemmän typpeä kuin kasviaines yleensä, minkä takia humuksen 
C:N-suhde on yleensä alle 10 (Håkanson ja Jansson 2002). Humuksen tavoin myös jätevesikuormitus voi 
vaikuttaa sedimentin koostumukseen. Puutteellisesti käsiteltyjen jätevesien C:N-suhde on noin 11–13 
(Andrews ym. 1998). Levien tuottama orgaaninen aines sen sijaan sisältää runsaasti ravinteita, minkä takia 
sen C:N-suhde on alle 10 ja yleensä huomattavasti pienempi, noin 5–6 (Andersen ja Hessen 1991, Meyers 
1994, Andrews ym. 1998, Håkanson ja Jansson 2002). Rehevöityneissä järvissä levien tuottama biomassa 
muodostaa valtaosan orgaanisesta kuormituksesta, minkä takia sedimentin C:N-suhden on pieni ja 
sedimentin kertymisnopeus suuri.  
Orgaanisten hiili- ja typpiyhdisteiden lisäksi sedimentti voi sisältää myös epäorgaanisia yhdisteitä, kuten 
nitraattia (NO3
-
), ammoniumia (NH4
+
) ja kalsiumkarbonaattia (CaCO3). Orgaanisten ja epäorgaanisten 
yhdisteiden osuuksien erottaminen kokonaispitoisuuksista voidaan laskea olettamalla, että pitoisuuksien 
vaihtelut johtuvat orgaanisen aineksen ja mineraaliaineksen sekoittumisesta. Orgaanisten yhdisteiden osuus 
saadaan ekstrapoloimalla korrelaatiosuora pisteeseen, jossa orgaanisen aineksen pitoisuus on nolla. Jos suora 
leikkaa y-akselin origossa, niin käytännössä kaikki hiili ja typpi esiintyvät orgaanisessa muodossa (Hedges 
ym. 1986). Menetelmää ovat käyttäneet muun muassa Hedges ym. (1986) ja Andrews ym. (1998). 
3.2 Veden ja sedimentin välinen vuorovaikutus fosforin kierrossa 
Veden ja sedimentin välisillä vuorovaikutuksilla viitataan kaikkiin niihin mekanismeihin, jotka vaikuttavat 
aineiden siirtymiseen kiinteästä faasista liuokseen, sedimentin huokosvedestä alusveteen tai alusvedestä 
päällysveteen. Tärkeässä roolissa ovat sedimentin hapellinen pintakerros, sen alapuolella oleva hapeton 
kerros ja näiden muodostama välittömässä vuorovaikutuksessa veden kanssa oleva aktiivinen 
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sedimenttikerros. Aktiivisen sedimenttikerroksen merkitys järven rehevöitymisessä riippuu ensisijaisesti 
mekanismeista, joiden välityksellä sedimentin ja sen huokosveden sisältämät ravinteet kulkeutuvat takaisin 
järven valaistuun päällysveteen ja levien saataville. Näiden toimintaan taas vaikuttavat järven morfologiset ja 
hydrologiset ominaisuudet.  
3.2.1 Vesien lämpötilakerrostuminen 
Suomen järvissä esiintyy neljä kerrostuneisuus vaihetta: 1) kevättalvella alkava kevättäyskierto, jolloin 
aurinko lämmittää pintaveden ja tuulet sekoittavat koko vesimassan pinnasta pohjaan asti; 2) vesien 
lämmetessä edelleen muodostuu niin sanottu kesäkerrostuneisuus, jolloin lämmin päällysvesi (15–20 oC) ja 
kylmempi alusvesi (5–10 oC) erottuvat omiksi kerroksiksi, eikä tuuli enää pääse sekoittamaan niitä; 3) 
syksyn tullessa päällysvesi viilenee uudestaan ja lämpötilaerojen pienentyessä käynnistyy syystäyskierto; 4) 
täyskierto päättyy jäiden tuloon, minkä jälkeen muodostuu talvikerrostuneisuus, jolloin alusvesi ja 
päällysvesi erottuvat jälleen omiksi kerroksikseen. Sääolosuhteiden lisäksi vesien kerrostumiseen vaikuttavat 
useat järven ominaisuudet, minkä takia vuodenaikaisvaihtelua voidaan pitää kullekin järvelle tyypillisenä 
ominaisuutena, joka vaikuttaa oleellisesti järven vesikerrosten happipitoisuuteen ja vedenlaatuun.  
Matalien järvien syvänteissä sekä avoimissa syvissä järvissä lämpötilakerrostuminen on säännöllistä, ja vedet 
sekoittuvat pääasiassa täyskiertojen aikaan (Särkkä 1996). Lämpötilakerrostuneisuus on seurausta lämpötilan 
aikaansaamista fysikaalisista eroista alusveden eli hypolimnio ja päällysveden eli epilimnio muodostamien 
kerrosten välillä. Näiden väliin muodostuu harppauskerroksena tunnettu vaihettumisvyöhyke eli metalimnio. 
Harppauskerros sijaitsee yleensä noin 5–10 metrin syvyydessä ja muodostaa rajapinnan, joka estää 
vesikerrosten sekoittumisen (Welch ja Cooke 1995, Eloranta 2005). Harppauskerroksen sijainti ja 
päällysveden muodostaman vesikerroksen paksuus riippuvat tuulten ja virtausten vaikutuksista. Päällysvesi 
on yleensä paksumpi tuulille alttiilla isojen järvien ulappa-alueilla kuin pienempien ja tuulilta hyvin 
suojattujen järvien poukamissa (Heinonen 1974).  
Harppauskerros estää alusveden ja päällysveden sekoittumisen, jolloin alusveden happitilanne alkaa heiketä. 
Happivajeen suuruus riippuu järven rehevyydestä ja morfologisista ominaisuuksista sekä kerrosteisuuden 
pysyvyydestä. Alhaisissa happipitoisuuksissa sedimentistä voi vapautua rautaa ja ravinteita alusveteen (ks. 
3.1.2). Kerrostuneisuus kuitenkin estää alusveteen vajonneiden sekä sedimentistä vapautuneiden ravinteiden 
sekoittumisen takaisin päällysveteen (Welch ja Cooke 1995, Särkkä 1996). Happikatoa voi esiintyä 
erityisesti järvien syvänteissä, jolloin fosforipitoisuudet voivat kohota alusvedessä jopa kymmenkertaisiksi 
päällysveteen verrattuna. Pienialaisten syvänteiden merkitys järven tilaan on kuitenkin vähäinen alusveden 
kohonneista fosforipitoisuuksista huolimatta. Esiintyessään ovat happivajeen aiheuttaman kuormituksen 
vaikutukset suurempia tasapohjaisissa järvissä, joissa veden kanssa aktiivisesti vuorovaikuttava 
kertymispohja peittää suurimman osan järven alasta (Bengtsson ja Hellström 1992, Väisänen 2009).  
Lämpötilakerrostuneisuutta ja siitä johtuvaa happivajetta esiintyy toisinaan myös matalissa järvissä, joissa 
poikkeuksellisen tyyni ja lämmin sääjakso voi aikaansaada vesien kerrostumisen. Lämpötilaerot jäävät 
18 
 
kuitenkin hyvin pieniksi matalissa (suurin syvyys on alle 5 m) järvissä, joissa pysyvän kesäkerrosteisuuden 
esiintyminen on harvinaista. Jo kohtalaiset tuulet riittävät sekoittamaan vesipatsaan pohjaa myöten, jolloin 
happivajetta ei pääse muodostumaan. Hapettomien olosuhteiden ollessa harvinaisia voidaan anaerobista 
kuormitusta pitää toissijaisena verrattuna virtausten ja sekoittumisen aiheuttamaan kuormitukseen. 
Kerrostuneisuuden puuttuessa veden ja sedimentin välillä vallitsee suora vuorovaikutus (Kuva 5). 
Vuorovaikutusten välittömyys tekee matalien järvien sedimenteistä erityisen alttiita sääolosuhteiden 
vaihteluilla ja järvistä herkkiä kuormituksesta johtuvalle rehevöitymiselle (Boström ym. 1988, Marsden 
1989). 
 
Kuva 5. Syvässä a) järvessä vesipatsas kerrostuu kesä- ja talviaikaan, mikä estää fosforin siirtymisen suoraa 
sedimentistä pintaveteen. Matalissa b) järvissä lämpötilakerrostuneisuutta ei esiinny, jolloin virtaukset voivat 
vaikuttaa sedimenttiin suoraa, jolloin fosfori pääsee kiertämään suoraa sedimentin ja vesipatsaan välillä 
(muokattu Hupfer ja Lewandowski 2008).  
3.2.2 Sedimentin resuspendoituminen 
Matalissa järvissä kesäkerrostuneisuus jää heikoksi, jolloin resuspensio eli aikaisemmin sedimentoituneen 
kiintoaineksen sekoittuminen takaisin vesipatsaaseen yleistyy. Sedimentin resuspensio voi johtua 
voimakkaiden tuulten aiheuttamista virtauksista, kalojen ja pohjaeliöiden aiheuttamasta sekoittumisesta eli 
bioturbaatiosta tai sedimentistä vapautuvien kaasujen aiheuttamista konvektiovirroista. Nämä mekanismit 
kasvattavat veden ja kiintoaineksen välistä vuorovaikutusaikaa, jolloin aikaisemmin sedimenttiin pidättyneet 
ravinteet voivat vapautua takaisin veteen ja ylläpitää järven perustuotantoa ulkoisesta kuormituksesta 
riippumatta (Søndergaard 1991, Scheffer ym. 1993, Koski-Vähälä ja Hartikainen 2001).  
Sedimentti on kiintoaineksen ja veden muodostama systeemi, jonka kyky vastustaa virtauksia riippuu 
sedimentin tiivistymisestä sekä sedimentin sisältämän kiintoaineksen koostumuksesta (Jeppesen ym. 1997, 
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Håkanson ja Jansson 2002). Sedimentillä ei ole maaperän kaltaista rakennetta, mikä auttaisi sitä 
vastustamaan eroosiota, sen sijaan sedimentin lujuus riippuu pääasiassa sen vesipitoisuudesta (Lappalainen 
ja Matinvesi 1990). Tiivistyessään sedimentin vesipitoisuus pienenee ja pintakerroksen kyky vastustaa 
virtauksia lisääntyy (Scheffer ym. 2003).  
Tiivis runsaasti karkeita maalajitteita sisältävä sedimentti kestää hyvin virtauksia, kun taas paljon orgaanista 
ainesta ja hienoja (∅ < 2,0 μm) maalajitteita sisältävä sedimentti muodostaa kolloidisen seoksen 
huokosveden kanssa. Orgaanisen aineksen muodostama löyhä geelimäisen kerros on erityisen altis virtausten 
vaikutuksille, eikä kiintoaines erotu erilliseksi faasiksi vaan vaikuttaa suoraan ympäröivän veden 
ominaisuuksiin. Samalla sedimentin ja huokosveden välillä liikkuvien ionien, kuten PO4-P:n voidaan katsoa 
kuuluvan sekä kiinteään- että liuosfaasiin (Bohn ym. 2001). Ionien jakautuminen faasien välillä riippuu 
pääasiassa liuoksen ja pidättävien pintojen suhteesta, minkä takia sedimentin resuspendoituminen ja 
tiivistyminen vaikuttavat niin keskeisesti suspendoituneen aineksen aiheuttamaan kuormitukseen. 
Sedimentin resuspendoituessa veden liuostilavuus kasvaa sedimenttiin nähden, jolloin PO4-P:a vapautuu 
kunnes systeemi saavuttaa uuden tasapainotilan (Søndergaard ym. 1992).  
Sedimentin ja veden väliset vuorovaikutukset voivat vaikuttaa myös sedimentin sisällä muodostuviin 
gradientteihin eli pitoisuuseroihin. Sekoittuessaan toistuvasti veden ja aktiivisen sedimenttikerroksen väliset 
pitoisuuserot pienenevät sekä sedimentin sisällä että koko järven alalla. Valumavesien mukana tuleva 
karkeampi kiintoaines sedimentoituu heti uoman suulle, kun taas hienompi aines kulkeutuu kauemmas kohti 
järven syvempiä kerääntymisalueita. Resuspendoituminen edistää hienojakoisen sedimenttiaineksen 
kulkeutumista ja lajittumista järven syvänteisiin. Matalissa ja tasapohjaisissa järvissä sedimentti sekoittuu 
toistuvasti, mutta syvänteiden puuttuessa kiintoaines ei pääse lajittumaan (Bengtsson ja Hellström 1992).  
Sedimentin resuspendoituminen on yleisempää matalissa avoimissa järvissä, joissa tuulen aiheuttamat 
virtaukset vaikuttavat useammin pohjasedimenttiin asti (Bengtsson ja Hellström 1992). Suotuisissa 
olosuhteissa resuspendoitumisen kautta veteen vapautuvan PO4-P:n määrä voi olla moninkertainen 
sedimentistä diffundoituvaan määrään verrattuna (Søndergaard ym. 1992). Resuspendoituessaan sedimentti 
voi tulla kosketuksiin myös sellaisten vesikerrosten kanssa, jotka vaikuttavat sedimentin happamuuteen tai 
hapetustilaan. Koska sekä fosfori että fosforia pidättävät pinnat osallistuvat reaktioihin, jotka puskuroivat 
olosuhdemuutoksia, niin olosuhteiltaan erilaisten vesi ja sedimentti ainesten sekoittuessa PO4-P:a voi 
vapautua, pidättyä tai pitoisuudet voivat pysyä muuttumattomina (Koski-Vähälä ja Hartikainen 2001). 
Muutosten voimakkuus riippuu osaltaan suspendoituneen kiintoaineksen määrästä ja laadusta. Happamuuden 
ja hapetustilan vaikutuksia fosforin pidättymiseen ja vapautumiseen käsiteltiin aikaisemmin kohdassa 3.1.2 
ja 3.1.3, eikä niihin palata enää tässä yhteydessä.   
Rehevöitymisen aikaansaamat muutokset järven eliölajeissa voivat myös edistää veden ja sedimentin välistä 
vuorovaikutusta (Eloranta 2005). Kalojen ja muiden sedimenttiä pöyhivien pohjaeliöiden aiheuttaman 
resuspendoitumisen merkitys lisääntyy erityisesti särkikalojen yleistyessä, jotka sekoittavat pintasedimenttiä 
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etsiessään ruokaa. Toiminta estää sedimentin tiivistymisen säästä riippumatta (Scheffer ym. 2003). 
Särkikaloihin kohdistuva hoitokalastus voi parantaa rehevöityneen järven tilaa (Scheffer ym. 1993, 
Søndergaard ym. 2002). Pysyvien muutosten aikaansaaminen edellyttää kuitenkin pitkäaikaista ravintoketjun 
muokkausta. Lyhytaikaiset tai huonosti toteutetut hoitokalastukset voivat jopa pahentaa järven tilaa 
(Jeppesen ym. 1997). Bioturbaation vaikutusten voidaan katsoa olevan toissijaisia, jos järven sedimentti on 
jo ennestään altis pienimmillekin tuulen aiheuttamille virtauksille (Scheffer ym. 2003). 
Vesien kerrostuminen ja sedimentin sekoittuminen selittävät, miksi sisäinen kuormitus ilmenee eri tavoin 
syvissä ja matalissa järvissä. Syvissä järvissä ongelmia aiheuttavat erityisesti talvikerrostuneisuuden aikaiset 
happitalouden ongelmat sekä hapettomien olosuhteiden aiheuttamat kalakuolemat ja happivajeen aiheuttama 
kuormitus. Matalissa järvissä ongelmia aiheuttavat sen sijaan veden ja sedimentin väliset vuorovaikutukset 
sekä resuspension ylläpitämä kuormitus. Jokaista järveä täytyy kuitenkin käsitellä yksilönä, jonka 
ominaisuudet viime kädessä määrittelevät sen, miten ne reagoivat ravinnekuormitukseen ja mitkä 
kunnostustoimet tuottavat parhaan tuloksen. 
4 Järvien laadullinen tila, seuranta ja kunnostus 
Järvet poikkeavat toisistaan niiden luontaisten ominaisuuksien, veden laadun ja rehevöitymiskehityksen 
osalta. Suomen ympäristökeskuksen tuottamassa pintavesiluokituksessa sisävedet jaetaan eri luokkiin niiden 
maantieteellisten ja luonnontieteellisten ominaisuuksien mukaan. Luokituksen tavoitteena on kartoittaa ja 
tarjota yleiskuva Suomessa esiintyvistä vesistöistä sekä tukea vesienhoitoa tyypittelemällä vesistöt niille 
luontaisten ominaisuuksien perusteella (Pilke 2012).  
Luontaisesti runsasravinteiset, runsaskalkkiset ja Pohjois-Lapin järvet erotetaan pintavesiluokituksessa ensin 
omiin luokkiinsa. Näiden ulkopuolelle jäävät järvet tyypitellään ensisijaisesti niiden pinta-alan, syvyyden ja 
humuspitoisuuden perusteella, huomioiden tarvittaessa myös niiden viipymä. Muita tyypittelyn tukena 
käytettäviä tietoja ovat valuma-alueen pinta-ala, valuma-alueen savimaiden osuus, rantaviivan pituus sekä 
järven tilavuus (Pilke 2012). 
Sisävedet jaetaan pinta-alan perusteella suuriin (> 40 km
2
), keskikokoisiin (5–40 km2) ja pieniin järviin (alle 
5 km
2
). Syvyyden suhteen matalat järvet (keskisyvyys alle 3 m) pyritään erottamaan vastaavista syvemmistä 
järvistä käyttäen tunnettua tai arvioitua keskisyvyyttä. Jaottelulla pyritään erottamaan ominaisuuksiltaan 
erilaiset järvet omiksi luokikseen. Jossain tapauksissa yksi ominaisuus voi vaikuttaa toiseen ja sitä kautta 
järven toiminnallisiin ominaisuuksiin. Esimerkiksi suurien järvien kohdalla 3 metrin keskisyvyysraja ei riitä 
erottamaan kerrostuvia ja kerrostumattomia järviä toisistaan, jolloin keskisyvyysraja ei ole luotettava 
luokitteluperuste syvien järvien luokittelussa. 
Veden humuspitoisuus määritetään yleensä väriarvon perusteella. Väriarvo saadaan vertaamalla veden väriä 
PtCl6
2-
 -standardiliuoksen tai -kiekon väriin. Väriarvoa kuvaava suure on mg Pt l
-1
. Veden väri määritetään 
ensi sijassa kevättalvella päällysvedestä tai syksyllä täyskierron aikana. Väriarvo vaihtelee esimerkiksi 
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valuman ja valuma-alueen maankäytön perusteella, mutta on riittävän spesifinen, että sitä voidaan pitää 
vesistölle tyypillisenä ominaisuutena. Tarvittaessa humuspitoisuuden arvioinnin tukena voidaan käyttää 
myös valuma-alueen turvemaiden osuutta, jos järven väriarvon katsotaan poikkeavan merkittävästi 
luontaisesta esimerkiksi ihmistoiminnan aiheuttamien vaikutusten takia. Väriarvon perusteella vedet jaetaan 
kolmeen ryhmään niiden humuspitoisuuden mukaan: vähähumuksisiin (alle 30 mg Pt l
-1
), humuspitoisiin 
(30–90 mg Pt l-1) ja runsashumuksisiin (yli 90 mg Pt l-1) järviin (Pilke 2012). 
4.1 Järvien ekologisen ja kemiallisen tilan luokittelu 
Vesistöjen laadullinen luokittelu sekä kunnostustoimien tuloksellisuuden arvioiminen perustuvat 
rehevyysastetta kuvaaviin muuttujiin. Aikaisemmin käytössä ollut viisiportainen käyttökelpoisuusluokittelu 
(Taulukko 2) painottui vahvasti veden (ja pohjasedimentin) kemiallisesta laadusta kertoviin muuttujiin, ja 
ottaen huomioon myös järven morfologiset ja biologiset tekijät. Luokittelun tavoitteena oli kuvata vesistön 
keskimääräistä fysikaalis-kemiallista laatua sekä soveltuvuutta vedenhankintaan, kalavesiksi tai 
virkistyskäyttöön (Väisänen ja Lakso 2005). Näistä erityisesti virkistyskäytön merkitys lisääntyi 2000-
luvulla, jolloin taloudellinen vaurastuminen ja mökkikulttuurin kehittyminen edistivät ympäristötietoisuuden 
lisääntymistä (Särkkä 1996, Väisänen ja Lakso 2005).  
Taulukko 2. Vesien yleisen käyttökelpoisuuden luokkarajat: erinomainen, hyvä, tyydyttävä, välttävä ja 
huono niiden fysikaalis-kemiallisen tilan mukaan. (Väisänen ja Lakso 2005, Nyroos ym. 2006). 
 
Vuonna 2008 valmistunut pintavesien ekologisen ja kemiallisen tilan arviointiin perustuva luokittelu 
painottaa kemiallisien laatutekijöiden sijaan biologisia laatutekijöitä. Käytössä oleva laatuluokitus perustuu 
kasviplanktonin, pohjaeläinten, vesikasvien sekä kalaston määrissä ja lajistoissa tapahtuviin, ihmistoiminnan 
aiheuttamiin muutoksiin. Veden fysikaalis-kemiallisia ominaisuuksia käytetään yhä tukemaan ekologista 
tilanarviointia. Muuttujien perusteella laaditaan kokonaisarvio kyseisen sisävesimuodostuman laadullisesta ja 
ekologisesta tilasta. Luokittelu perusteet ja luokkarajat on kuvattu yksityiskohtaisesti Ympäristöhallinnon 
julkaisuissa ”Pintavesien ekologisen tilan luokittelu” (Vuori ym. 2009) ja ”Ohje pintavesien ekologisen ja 
kemiallisen tilan luokitteluun vuosille 2012–2013” (Aroviita ym. 2012).  
4.2 Sisäisen kuormituksen torjuminen kemiallisesti saostamalla 
Kunnostustoimilla tarkoitetaan suoraa järveen tai sen osaan kohdistuvia toimenpiteitä, joiden tavoitteena on 
vaikuttaa havaittuihin ongelmiin järven veden laadussa, vesisyvyydessä tai virkistyskäyttömahdollisuuksissa. 
Analyysi Luokka
I II III IV V
a-klorofylli kasvukauden keskiarvona (μg l-1) < 4 < 10 < 20 20-50 > 50
Kokonaisfosfori (μg l-1) < 12 < 30 < 50 50-100 > 100
Näkösyvyys (m) > 2,5 1-2,5 > 1
Väriluku (mg Pt l
-1
) < 50 50-100 < 150 > 150
Alusveden hapettomuus Ei Ei Satunnaista Esiintyy Yleistä
Fekaalisia koliformisia bakteereja tai streptokokkeja (kpl 100 ml
-1
) < 10 < 50 < 100 < 1000 < 1000
Levähaitat Ei Satunnaisia Toituvasti Yleisiä Runsaita
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Järvikunnostus on oleellinen osa vesiensuojelua palvellen yleisellä tasolla myös vesiensuojelua, jonka 
tavoitteeksi on asetettu järvien hyvä kemiallinen ja ekologinen tila (Turunen ja Äystö 2000, Mattila 2005, 
Nyroos ym. 2006). Useimmissa tapauksissa kunnostustarve lähtee järven rehevöitymisestä, jolloin 
ensimmäinen askel järvikunnostuksessa on ulkoisen fosforikuormituksen vähentäminen (Søndergaard ym. 
2001). Pitkään runsaasta kuormituksesta kärsineiden rehevien järvien kohdalla ulkoisen kuormituksen 
vähentäminen ei välttämättä kuitenkaan riitä, ja järven sisäinen kuormitus voi estää vesistön toipumisen sekä 
ylläpitää rehevöitymistä (Jeppesen ym 1991).  
Sisäkuormitteisen järven rehevöitymistä voidaan yrittää hillitä kunnostustoimilla, jotka kohdistuvat 
sedimenttiin ja vaikuttavat erityisesti fosforin sisäiseen kiertoon. Tällaisia ovat esimerkiksi 
kemikaalikäsittelyt, joiden tavoitteena on vähentää järvessä aktiivisesti kiertävän fosforin määrää saostamalla 
sitä tiukasti sedimenttiin (Cooke ym. 1993). Aikaisemmin saostuskemikaaleina on käytetty pääasiassa 
rautayhdisteitä, kuten ferrosulfaattia (FeSO4), ferrisulfaattia (Fe2(SO4)3) tai ferrikloridia (FeCl3).
 
Rautayhdisteet menettävät kuitenkin tehonsa raudan pelkistyessä (ks. 3.1.3), minkä takia on siirrytty 
alumiinisuolojen, kuten alumiinisulfaatin (Al2(SO4)3) ja alumiinikloridin (AlCl3) käyttämiseen (Cooke ym. 
1993). Nykyään sisävesien kunnostamiseen suositellaan yksinomaa AlCl3:a sillä rikkiä sisältävät yhdisteet 
voivat muodostaa hapettomissa olosuhteissa pahan hajuisia sulfidiyhdisteitä sekä vaikuttaa sedimentin 
fosforinpidätyskapasiteettiin negatiivisesti muodostamalla raudan ja mangaanin kanssa niukkaliukoisia 
yhdisteitä (Oravainen 2005).  
Käsittelyn ensisijainen vaikutus syntyy alumiinin vajotessa vesipatsaan läpi, jolloin sen muodostamat suuren 
pinta-alan omaavat oksidit reagoivat nopeasti vesipatsaassa olevan fosforin kanssa (Cooke ym. 1993). 
Saostus ei välttämättä onnistu jos suurin osa vedessä olevasta fosforista esiintyy orgaanisessa muodossa 
(Cooke ym. 1993), minkä takia käsittely tulisi suorittaa joko levittämällä liuos järven jäälle tai kasvukauden 
jälkeen veneestä. Toisaalta vaikutukset voivat jäädä lyhytaikaisiksi jos saostuskemikaalin puhdistama 
vesimassa korvautuu nopeasti uudella valumavedellä, minkä takia menetelmä soveltuu pääasiassa sisäisestä 
kuormituksesta kärsivien pitkäviipymäisten (alle 1 vuosi) vesien kunnostamiseen (Lewandowski ym. 2003, 
Oravainen 2005, Sarvilinna ja Sammalkorpi 2010). 
Käsittelyn pitkäaikaisvaikutukset kohdistuvat pääasiassa sedimentin pinnalle, jossa alumiinisakka muodostaa 
fosforia sitovan kerroksen kasvattaen siten sedimentin fosforinpidätyskykyä (Oravainen 2005). Useimpien 
tutkimusten perusteella alumiinin kyky vaikuttaa sedimentin pidätyskapasiteettiin on rajallinen eikä 
käsittelyillä ole pysyvää vaikutusta sedimentin fosforinpidättymiskykyyn. Tästä syystä kemikaalikäsittely 
soveltuu pääasiassa lievittämään rehevöitymistä, mutta ei pysty pysäyttämään sitä pysyvästi. Käsittelyn 
vaikutus häviää viimeistään alumiinisakan peittyessä tuoreella sedimentillä, minkä takia käsittely täytyy 
toistaa ajoittain (Lewandowski ym. 2003).  
Alumiinikloridikäsittelyn pääasiallinen haittavaikutus on vesistöön lisättävän liuoksen happamuus. 
Happamuutta syntyy kun Al(III) reagoi veden kanssa (Kaava 8) muodostaen alumiinin eri muotojen seoksen 
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(ks. 3.1.2) sekä runsaasti protoneita. Järviveden puskurointikyky neutraloi liuoksen sisältämän 
happamuuden, jolloin Al(III) saostuu ja vajoaa järven pohjalle (Bohn ym. 2001). Vaikutukset voidaan 
kohdistamalla käsittely suoraan voimakkaasti rehevöityneille sedimenttialueille, alusveteen tai happivajeesta 
kärsiviin syvänteisiin. 
𝐴𝑙𝐶𝑙3(𝑠) +   𝐻2𝑂 → 𝐴𝑙(𝑂𝐻)𝑛
𝑥
(𝑎𝑞) +   𝐻
+ +   𝐶𝑙(𝑎𝑞)
−    (8) 
Oikein toteutettuna kemikaalikäsittelyiden haitalliset vaikutukset ovat vähäisiä. Happamoituminen rajoittaa 
kuitenkin kemikaalin annostelua ja tavanomainen annostus vastaa yleensä tasoa jolla veden pH laskee tasolle 
6,0 (Cooke ym. 1993). Kun veden pH on 6,0 niin alumiinin kyky pidättää fosforia on suurimmillaan (Rydin 
ja Welch 1998). Liian suuri annostus voi aiheuttaa myös kalakuolemia, silloin kun veden pH laskee 
kemikaalikäsittelyn vaikutuksesta alle 5,5, niin osa alumiinista pysyy liukoisena (ks. 3.1.2), joka kalojen 
kiduksiin joutuessa saostuu aiheuttaen kalojen tukehtumisen. Käsittelyn vaikutus veden pH-arvoon ei ole 
pysyvää, vaan pH palautuu entiselle tasolle melko nopeasti joko päivien tai kuukausien aikana (Oravainen 
2005, Reitzel ym. 2003, 2005, Väisänen 2009). Nykyään saatavilla on myös järvikunnostukseen tarkoitettuja 
puskuroituja kemikaaleja, joilla ei ole AlCl3:n happamoittavaa vaikutusta (Oravainen 2005, Väisänen 2009). 
Sopiva annostus määritetään yleensä järven alkaliniteetin perusteella titraamalla järvivettä kunnostuksessa 
käytetyllä kemikaalilla. Alkaliteetti eli veden puskurointikyky ilmoitetaan yleensä millimooleina litraa 
kohden (mmol l
-1
). Alkaliniteettiarvon perusteella vedet voidaan jakaa puskurointikyvyltään hyviin (yli 0,2 
mmol l
-1
), tyydyttäviin (0,1–0,2 mmol l-1), välttäviin (0,05–0,1 mmol l-1) ja huonoihin (0,01–0,05 mmol l-1) 
sekä vesiin joiden puskurointikyky on käytännössä loppunut (alle 0,01 mmol l
-1
). Useimpien vesien 
alkaliniteetti vaihtelee välillä 0,1–1,0 mmol l-1, jolloin annoskoko on muutamia milligrammoja vesilitraa 
kohti (Oravainen 2005). Humuspitoisten vesien puskurointikyky on yleensä kirkkaita vesiä parempi. 
Humusaineet voivat kuitenkin haitata saostuskemikaalin toimintaa reagoimalla alumiinin kanssa (ks. 3.1.4), 
mikä voidaan havaita vesipatsaan kirkastumisena (Reitzel ym. 2005). Alumiinikloridikäsittelyitä on tehty 
myös käyttämällä alumiinin ja fosforin moolisuhteisiin perustuvia annostuksia. Tulosten perusteella 
rehevyyttä voidaan rajoittaa myös huomattavasti alkaliniteettiin perustuvia annostuksia pienemmillä määrillä 
(Reitzel ym. 2003, 2005).  
Järvikunnostuksen kannalta kemikaalikäsittelyn voidaan katsoa onnistuneen jos käsittelyn vaikutus järven 
rehevyyteen on yli viisi vuotta (Oravainen 2005). Muualla kuin Suomessa kemikaalikäsittelyiden on havaittu 
vaikuttavan jopa 5–14 vuotta (Cooke ym. 1993). Useimmissa tutkimuksissa vaikutusten on todettu kestävän 
vuosia (Lewandowski ym. 2003). Suomessa kemikaalikäsittelyt ovat kohdistuneet lampiin tai pieniin järviin 
ja vaikutusajat ovat olleet melko lyhytkestoisia.  
5 Loppijärvi 
Lopen kunnassa sijaitseva Loppijärvi on yksi Kokemäen päävesistön läntisistä latvajärvistä. Se laskee 
vetensä Nummistenjokea pitkin Kesijärveen ja edelleen Vanajaveteen laskevalle reitille (vesistöalue 35.874). 
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Loppijärven kautta Vanajaveteen laskevat myös useat järven valuma-alueella (82,2 km
2
) sijaitsevat lammet, 
kaksi pienempää järveä sekä muutama laaja-alainen suo (Kuva 6). Loppijärveen laskevia järviä ovat 
rehevämpi humusjärveksi luokiteltu Erävisjärvi (0,50 km
2
) sekä kirkasvetisempi Särkijärvi (0,85 km
2
).  
Loppijärven valuma-alueella sijaitsevien soiden vaikutuksesta järvi on luontaisesti ruskeavetinen ja 
järviveden väriluku on tyypillisesti noin 40–60  mg Pt l-1. Valumavesien latuun vaikuttavat myös järven 
välittömässä läheisyydessä sijaitsevat Lopen kirkonkylän ja Läyliäisten taajama-alueet sekä valuma-alueella 
harjoitettu laajamittainen maatalous. Järven keskisyvyys on 1,75 m ja suurin syvyys 6,71 m. Pinta-alan (11,8 
km
2
) perusteella Loppijärvi luetaan keskikokoisiin järviin (luokkarajajoen ollessa 5–40 km2). Järven 
vesitilavuus on noin 20,6 milj m
3
, rantaviivaa noin 46 km ja keskiviipymä noin 19 kk. Ekologiselta 
järviluokitukseltaan Loppijärvi täyttää matalan humusjärven (Mh) tunnuspiirteet.  
 
Kuva 6. Loppijärvi ja sen valuma-alue. 
Maantieteellisesti Loppijärvi voidaan jakaa järven keskivaiheilla sijaitsevan Sajaniemenvuoren kohdalta 
keskimääräistä syvempään pohjoisosaan ja matalampaan eteläosaan. Ennen sedimenttitutkimusta 
suoritettujen luotausten (ks. 7.1) perusteella järven pohjoisosassa vesialtaan syvyys on monin paikoin yli 
kaksi metriä, ja pohjalle kertyneen sedimentin paksuus laajoilla alueilla alle metrin. Alue on 
pohjanmuodoiltaan eteläosaa monimuotoisempi, ja myös järven ainoa suurempi syvänne sijaitsee järven 
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pohjoisosassa Isosaaren edustalla. Järven eteläpää sen sijaan muodostaa suuremman yhtenäisen ja 
pohjanmuodoiltaan hyvin loivapiirteisen sedimentoitumisalueen. Pohjasedimentin paksuus on monin paikoin 
yli kaksi metriä, kun taas veden syvyys on pääasiassa alle kaksi metriä. Järven keskiosassa Sajaniemen 
itäpuolella sijaitsee Sarvijoen tulouoma, josta purkautuva kiintoaines kulkeutuu kohti syvempää vastarantaa 
muodostaen paikoin yli neljä metriä paksun kerrostuman. 
Korkean humuspitoisuuden vaikutuksesta Loppijärven pH on luonnostaan hieman hapan, noin 6,6–7,3. 
Runsaan perustuotannon takia järviveden pH voi nousta kuitenkin kesällä neutraalin yläpuolelle (Oravainen 
2015). Levien runsastuminen on nopeuttanut myös orgaanisen aineksen sedimentoitumista, jonka 
seurauksena järveä uhkaa umpeenkasvu, erityisesti Loppijärven matalamman ja rehevämmän eteläpään 
osalta.  
5.1 Loppijärven kuormitushistoria 
Järven koilliskärjessä Kyyniönlahden alueella sijaitsee Lopen kunnan entinen jätevedenpuhdistamo, josta 
kirkonkylän jätevedet laskettiin Kyyniönlahteen aina vuoteen 1975 asti. Jätevesien käsittely jatkui 
Kyyniönlahden edustalla sijaitsevassa rinnakkaissaostuslaitoksessa (mitoitusvirtaama 430 m
3
 d
-1
 ja BHK7-
mitoitus 130 kg d
-1
) josta ne johdettiin Kesijärveen laskevan Nummistenjoen yläjuoksulle vuoteen 2001 asti. 
Vuodesta 2002 lähtien viemäriverkostossa olevien kiinteistöjen jätevedet on johdettu siirtoviemärillä 
Riihimäen jätevedenpuhdistamolle. 
Kuormituksen katsotaan pienentyneen merkittävästi jätevesikuormituksen loputtua sekä maataloudessa 
käyttöönotettujen vesiensuojelukäytäntöjen seurauksena eikä järveen kohdistu nykytiedon perusteella 
pistemäisiä kuormituslähteitä (Hakaste 2000). Maankäyttöön perustuvien laskennallisten arvioiden 
perusteella yli puolet hajakuormituksesta ovat peräisin alueella harjoitetusta intensiivisestä maataloudesta 
(Keto ja Sammalkorpi 2009, Laurila 2013). Maatalouden jälkeen suurimpia kuormitustekijöitä ovat järven 
läheisyydessä sijaitsevat taajama-alueet sekä valuma-alueelta tuleva luonnonhuuhtouma (Keto ja 
Sammalkorpi 2009). Metsä- ja turvetuotannon yhteenlaskettu osuus kokonaiskuormituksesta on arviolta vain 
muutaman prosentin luokkaa. Kuormituksesta vastaavan valunnan on arvioitu jakautuvan tasaisesti Lopen 
kirkonkylän edustalla sijaitsevan Kyyniönlahden sekä järveen laskevien suurempien uomien kesken (Laurila 
2013, Paakkinen 2007).  
Kolmesta suurimmasta joesta Uksenjoki on suurin Loppijärveen laskeva uoma. Sen valuma-alue koostuu 
suurista suoalueista sekä maa- ja metsätalouskäytössä olevista maista. Uoman kautta järven eteläosaan laskee 
merkittävä osuus järveen kohdistuvasta ulkoisesta kuormituksesta (Laurila 2013). Uksenjoen ohella 
suurempia uomia ovat Erävisjoki ja Sarvijoki. Näistä jälkimmäinen sijaitsee järveä jakavan niemen 
itäpuolella ja laskee järven keskitienoille. Suurin osa Sarvijoen valuma-alueesta on maa- ja 
metsätalouskäytössä, minkä lisäksi alueella harjoitetaan myös pienimuotoista turvetuotantoa. Valuma-alueen 
maankäytöstä ja uoman koosta johtuen joki on useiden arvioiden perusteella Uksenjoen ohella yksi 
tärkeimmistä kuormituslähteistä (Jutila 2006, Simola ja Jutila 2006, Laurila 2013, Oravainen 2015).  
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Loppijärveen laskevien uomien virtaukset voivat olla kesäaikaan vähäisiä (Laurila 2013), minkä takia suurin 
osa kuormituksesta keskittyy kevät- ja syystulviin, vaihdellen suuresti sääoloista riippuen. Kuormituksen 
pienentämiseksi tehdyistä toimenpiteistä huolimatta on ulkoisen kuormituksen arvioitu (Aaltonen ja Jutilan 
2006) ylittävän useimpina vuosina niin sanotun (suurimman) sallittavan kuorman (Vollenweider ja Dillon, 
1974), mikä tarkoittaa, että järvi vaatii hoitotoimia pysyäkseen kunnossa. Ulkoisen kuormituksen lisäksi 
järven sisäisen kuormituksen on arvioitu olevan voimakasta (Laurila 2013, Oravainen 2015). 
5.2 Loppijärven rehevöitymiskehitys ja järvellä suoritetut hoitotoimenpiteet 
Loppijärvi on luontaisesti melko rehevä ja varhaisimpien 1970-luvulta olevien vedenlaatumittausten 
perusteella järven luonnollinen rehevyystaso vastaa todennäköisesti lievästi rehevää fosforipitoisuuksien 
vaihdellessa tyypillisesti välillä 15–25 µg P l-1. Loppijärven tila alkoi heiketä 1980-luvun alussa, 
mahdollisesti lisääntyneen maatalouden sekä metsäojituksien seurauksena. Järven fosforipitoisuudet pysyivät 
kuitenkin yhä lievästi rehevien vesien tasolla. Kesällä 1986 fosforipitoisuudet kohosivat rehevien vesien raja-
arvon (30 μg P l-1) yläpuolelle, minkä jälkeen kesällä mitatut fosforipitoisuudet pysyivät huonoina aina 1990-
luvulle asti (Oravainen 2015).  
Järven tila parani tilapäisesti 1990-luvun alussa, minkä on katsottu johtuneen järvellä aloitetuista 
hoitokalastuksista (Kivinen 2005). Hoitokalastussaaliit ovat vaihdelleet vuosittain. Suurin saalis saatiin 
vuonna 1991; 108 000 kg, mikä vastaa 90 kg ha
-1
 järven vesipinta-alaa kohti. Viime vuosina 
hoitokalastussaalis on ollut noin 20 000–30 000 kg vuodessa. Kalastuksen keskeyttäminen 1999 ja 
myöhemmin 2004–2008 ajoittuvat ajalle jolloin järven tila alkoi uudestaan heikentyä. Hoitokalastusten 
lopettamisella on havaittu olevan toisinaan haitallinen vaikutus järven tilaan (Jeppesen ym. 1997), mikä voi 
osaltaan selittää järven rehevöitymiskehityksessä tapahtuneita muutoksia. Nykyisellään järven kalakannat 
ovat hoitokalastuksista huolimatta särkivaltaisia ja petokalojen osuus pieni (Ranta 2013), mikä järven 
rehevyystasoon nähden on odotettua (Pietiläinen ja Räike 1999, Eloranta 2005). 
2000-luvun alussa järvellä tehtiin myös vesikasvillisuuden niittoja, mutta toimenpiteestä on luovuttu, koska 
niiden hyödyllisyydestä ei päästy varmuuteen ja koska runsaiden leväkukintojen vuoksi vesi on samentunut 
siinä määrin, että vesikasvillisuus on ulappa-alueilla taantunut.  
JÄRKI-hankkeen yhteydessä Loppijärven valuma-alueelle rakennettiin laskeutusaltaita Loppijärveen 
laskevan Uksenjoen varrelle sekä kaksi järven itäpuolella kulkeviin pienempiin ojiin (Simola ja Jutila 2006). 
Altaita oli vuoteen 2015 mennessä rakennettu viisi kappaletta: Pietilän, Ukselan, Erävistön ja Kuosmasen 
altaat. Altaiden tavoitteena on vähentää valumavesien mukana kulkeutuvaa kiintoaineskuormaa ja estää 
kiintoaineksen mukana kulkeutuvien ravinteiden kulkeutuminen Loppijärveen. Laskeutusaltaiden 
rakentaminen on voinut kuitenkin myös lisätä järveen kohdistuvaa kuormitusta ja JÄRKI-hankkeen 
yhteenvedossa todetaan, että kosteikkojen toiminta on ollut keskimäärin odotettua heikompaa (Mattila 2005, 
Simola ja Jutila 2006). Altaiden odotetaan kuitenkin vaikuttavan Loppijärven ympäristöön positiivisesti 
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pitkällä aikavälillä. Altaiden yhteyteen muodostuva kosteikkokasvillisuus auttaa vähentämään liuenneiden 
ravinteiden määrää, minkä lisäksi kasvillisuudella on maisemaa ja luontoa rikastuttava vaikutus. 
Kesällä 2005 järven tila heikkeni selvästi ilmeisesti osin suurten valumien vuoksi (Oravainen 2015), minkä 
jälkeen Loppijärven rehevöityminen on jatkunut voimakkaana, ja fosforipitoisuudet ovat kohonneet erittäin 
rehevien järvien raja-arvon (50 μg P l-1) yläpuolelle (Oravainen 2015). Nykyisellään järven vedenlaatua ja 
virkistysarvoa ovat heikentäneet talviaikaiset happitalouden häiriöt sekä luonnontasoa huomattavasti 
suurempi rehevyys. Viime vuosina järven pintaveden Tot-P -pitoisuus keskikesällä on ollut jopa yli 100 μg P 
l
-1
 ja massiiviset leväkukinnot ovat lähes estäneet virkistyskäytön (Sokero, 2000). Talvella havaittavia 
happitalouden ongelmia voidaan pitää nykyään yleisinä, minkä lisäksi myös päällysveden häiriöt ovat 
yleistyneet. Häiriöt laskevat järven kalavesiluokituksen tyydyttäväksi (Kivinen 2005).  
6 Tutkimuksen tavoitteet 
Tämä Pro gradu -työ ja sen tavoitteet voidaan jakaa kahteen osaan: Ensimmäisen osan tavoitteena oli luoda 
yleiskuva Loppijärven pohjasedimentin fosforikoostumuksesta sekä muista fosforin pidättymiseen ja 
vapautumiseen vaikuttavista sedimentin ominaisuuksista järven eri osissa. Toisessa osassa tarkasteltiin 
sedimentin hapetustilan ja alumiinikloridikäsittelyn vaikutuksia fosforin pidättymiseen, vapautumiseen sekä 
jakautumiseen sedimentissä.  
Muhituskokeessa käytetyn alumiinikloridikäsittelyn ensisijaisena tavoitteena oli vaikuttaa fosforin 
pidättymiseen ja arvioida käsittelyn tuottamien olosuhteiden vaikutusta sisäiseen kuormitukseen. 
Toissijaisena tavoitteena oli arvioida sedimenttiin lisätyn alumiinikloridin fosforinkemiallisen saostamisen 
mahdollisuuksia kunnostus- tai hoitotoimenpiteenä laboratoriomittakaavassa. 
Työn tarkoituksena oli palvella kaikkia järven vakituisia ja vapaa-ajan käyttäjiä tuottamalla tietoa, jota 
voidaan hyödyntää Loppijärven hoito- ja käyttösuunnitelman tarkentamisessa sekä mahdollisten 
kunnostustöiden suunnittelussa. Vaikka Loppijärvestä ja sen viimeaikaisesta rehevöitymiskehityksestä on 
velvoitetarkkailun ansiosta saatavilla paljon vedenlaatutietoja, niin tiedoissa on kuitenkin merkittäviä 
puutteita erityisesti pohjasedimentin kemiallisten ominaisuuksien osalta. Tämän takia tuloksilla on myös 
laajempaa merkitystä selvitettäessä matalien erittäin rehevien sisäkuormituksesta kärsivien järvien 
vedenlaatuun vaikuttavia tekijöitä. 
7 Aineisto ja menetelmät 
Ennen tätä tutkimusta Loppijärven sedimenttitutkimushankkeessa oli tehty järven pohjasedimentin luotaus, 
jonka tuloksia käytettiin myös tässä työssä näytteenottokohteiden valinnan perusteena. Varsinainen 
sedimenttitutkimus koostui kahdesta osiosta: ensimmäisessä osassa tarkasteltiin Loppijärven 
pohjasedimentin fysikaalis-kemiallisia ominaisuuksia ja toisessa sedimentin hapetustilan sekä 
alumiinikloridikäsittelyn vaikutuksia fosforin käyttäytymiseen. Tutkimuksen eteneminen on esitetty 
taulukossa 3. 
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Taulukko 3. Sedimenttitutkimuksen toteutunut aikataulu. 
Sedimenttinäytteenotto Laboratoriokokeet Päivämäärä 
 
näytteenotto 25.3 ja 11.5.2014 
 vesipitoisuuden määrittäminen 12.5 ̶ 17.6.2014 
  C ja N kokonaispitoisuuksien määrittäminen 26.6.2014 
  
Fe, Al, Ca, P kokonaispitoisuuksien 
määrittäminen 
7.7 ja 8.7.2014 
Muhituskoe Laboratoriokokeet Päivämäärä 
  näytteenotto 5.9.2014 
  muhituskoe 5.9 ̶ 24.10.2014 
  epäorgaanisen fosforin fraktiointi 27.3.2015 
  
vesinäytteiden fosforipitoisuuden 
mittaaminen 
27.3.2015 
  Fe- ja Al-pitoisuuksien mittaaminen 28.4.2015 
7.1 Sedimenttiluotaukset ja näytteenottopisteet 
Geologian tutkimuskeskuksen Itä-Suomen 
yksikkö oli luodannut Loppijärven 
pohjasedimentin 19.11.2013. Luotaaminen oli 
suoritettu MeriData MD500-laitteistolla käyttäen 
200 ja 24 kHz:in antureita. Luotauksessa käytetty 
pitkä luotauslinja kulki järven selänteiden kautta, 
minkä lisäksi linjaa oli täydennetty lyhyillä 
poikittaisilla luotauksilla. Luotausdata tulkittiin 
MeriData MDPS- ohjelmistolla.  
Näytteenottopisteiden (Kuva 7) valintaan 
vaikuttivat niiden maantieteellinen sijainti järven 
eri osissa, alueiden toisistaan poikkeava 
kuormitushistoria sekä sedimenttiluotauskuvien 
perusteella stabiileiksi arvioidut 
sedimentoitumisolosuhteet:  
1) järven pohjoisosasta Kyyniönlahden alue 
(60°42'12.8"N 24°26'40.4"E),  
2) järven keskiosassa sijaitsevan Sarvijoen 
edusta (60°40'59.5"N 24°28'10.3"E) sekä  
3) järven eteläpää (60°39'07.6"N 24°27'19.9"E).  
Kuva 7. Loppijärven sedimenttiprojektin 
näytteenottopisteet. 
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7.2 Sedimenttinäytteiden otto 
Kustakin näytteenottopisteestä (Kuva 7) otettiin kaksi 20–30 cm pitkää putkinäytettä. Jotta ensimmäisen 
näytteen ottaminen ei vaikuttaisi seuraavaan, näytteet otettiin eri puolilta venettä. Näytteiden ottamiseen 
käytettiin HTH Kajak-näytteenotinta, jonka tekniset tiedot on esitetty taulukossa 4. Ensimmäinen näytteistä 
otettiin Sarvijoen edustalta, jään päältä avannosta (25.3.2014). Järven jää oli tällöin jo niin ohut, että 
turvallisuussyistä loput viisi näytettä päätettiin ottaa vasta jäiden lähdettyä. Varsinainen näytteenotto tapahtui 
alkukesästä (11.5.2014) veneestä.  
Taulukko 4. HTH Kajak-näytteenottimen tekniset tiedot (Renberg ja Hansson 2008).
 
Pohjasedimentin kovuus vaikuttaa Kajak-näytteenottimen tunkeutumiseen sedimenttiin. Tästä syystä 
näytteiden ottosyvyys vaihteli kohteittain: Sarvijoen edustalla 17 ja 18 cm:n syvyyteen, Kyyniönlahdella 29 
ja 27 cm:n syvyyteen ja järven eteläpäässä 36 ja 35 cm:n syvyyteen. Näytteenoton onnistuminen 
varmistettiin tarkastamalla, että vesipatsaan ja sedimentin rajapinta näyteputkessa oli tasainen ja 
tarkkarajainen. Näytteenottoputkien päät suljettiin ennen veneeseen nostamista ja ne kuljetettiin rantaan 
jatkokäsittelyä varten. Rannassa putkinäytteet viipaloitiin senttimetrin paksuisiksi osanäytteiksi (yhteensä 60 
kpl) ja siirrettiin valmiiksi taarattuihin litran kokoisiin minigrip-pusseihin (Kuva 8). Ennen seuraavaan 
näytteenottokohteeseen siirtymistä näytteenottoputket huuhdeltiin deionisoidulla vedellä. Näytteenottamisen 
jälkeen kukin näyte punnittiin ja pakattiin kylmälaukkuun. Näytteet kuljetettiin Helsingin yliopiston 
maaperä- ja ympäristötieteen laboratorioon ja pakastettiin (-20 ⁰C) vuorokauden sisällä näytteenotosta. 
Kuva 8. Putkinäytteiden osittaminen HTH Kajak-näytteenottimella. 
HTH Kajak-näytteenottimen tekniset tiedot
- leveys 125 mm
- pituus, ilman näytteenottoputkea 475 mm
- näytteenottoputken pituus 500 mm
- putken halkaisija 70 mm / 66 mm putken sisältä mitattuna
- paino 3,6 kg
- ylimääräiset painot 1,2 ja 1,5 kg kpl
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7.3 Sedimenttinäytteiden analysointi 
Pakastetut sedimenttinäytteet kuivattiin (12.5–17.6.2014) Christ Alpha 2–4 LL -kylmäkuivaajalla kymmenen 
näytteen erissä. Yhden näyte-erän kuivaus kesti 48 tuntia. Kustakin näytteenottopisteestä valittiin yksi 
näytesarja laboratorioanalyyseja varten. Vertailukelpoisuuden takaamiseksi kaikki tutkitut-näytesarjat 
valittiin 11.5.2014 otetuista näytteistä. Näytteet varastoitiin minigrip-pusseissa kylmäkuivattuina 
huoneenlämmössä (+22 ⁰C).  
7.3.1 Sedimentin kuivapaino ja vesipitoisuus 
Sedimentin vesipitoisuus (W) määritettiin gravimetrisesti limnologiassa vakiintuneella tavalla (Kaava 9). 
Laskemiseen käytettiin näytteenoton yhteydessä ylös kirjattuja märkäpainoja (Mww) sekä kylmäkuivattujen 
näytteiden kuivapainoja (Mdw).  
𝑊 =
𝑀𝑤𝑤−𝑀𝑑𝑤
𝑀𝑤𝑤
× 1   %     (9) 
7.3.2 Sedimentin C- , N- ja orgaanisen aineksen pitoisuudet 
Sedimentin kokonaishiilen (Tot-C) ja kokonaistypen (Tot-N) pitoisuudet määritettiin vario MAX -
analysaattorilla (Elementar Analysensysteme GmbH). Laite polttaa sedimenttinäytteet (0,2–0,4 g) korkeassa 
kuumuudessa (850–1150 ⁰C) ja mittaa niistä vapautuvan hiilidioksidin (CO2) sekä typen oksidit (NOx). 
Pitoisuudet ilmoitettiin prosenttiosuuksina näytteen kuivapainosta.  
Sedimentin orgaanisen aineksen pitoisuus määritettiin gravimetrisesti hehkutushäviön avulla (Dean 1974, 
Håkanson ja Jansson 2002). Kustakin osanäytteestä punnittiin noin yksi gramma kylmäkuivattua sedimenttiä 
taarattuihin posliiniupokkaisiin. Näytteet punnittiin ja kuivattiin yön yli kuivauskaapissa (105 ⁰C). 
Seuraavana aamuna näytteet siirrettiin eksikaattoriin ja punnittiin huoneenlämpöisinä (Mdw105).  
Näytteiden kuivapainoja verrattiin kylmäkuivaamisen jälkeen saatuihin arvoihin. Näytteiden kuivaaminen 
kaapissa ei vaikuttanut näytteiden painoon. Kuivaamisen jälkeen sedimenttinäytteet tuhkattiin 
muhveliuunissa 550 ⁰C:ssa. Uuni ohjelmoitiin nostamaan lämpötila kahden tunnin aikana tavoitelämpötilaan 
ja ylläpitämään se kahden tunnin ajan. Näytteiden annettiin viiletä yön yli uunissa. Seuraavana aamuna 
näytteet siirrettiin eksikaattoriin ja punnittiin huoneenlämpöisinä (Mdw550). Hehkutushäviö ilmoitettiin 
prosenttiosuutena kuivapainosta (Kaava 10). 
𝐼𝐺 =
(𝑀𝑑𝑤105−𝑀𝑑𝑤550)
𝑀𝑑𝑤105
× 1   %   (10) 
7.3.3 Sedimentin Fe-, Al-, Ca- ja P-pitoisuudet 
Kustakin näytesarjasta valittiin 11–12 osanäytettä. Näistä Kyyniönlahtea ja järven eteläpäätä edustivat 
näytteet, jotka oli otettu 1–2; 3–4; 5–6; 7–8; 9–10; 10–11; 11–12; 12–13; 13–14; 15–16; 17–18 sekä 19–20 
cm:n syvyyksistä. Sarvijoen edustalta otettu näytesarja päättyi 18 cm:n syvyyteen. Päällimmäistä 0–1 cm:n 
syvyydeltä otettua näytettä ei otettu mukaan analyyseihin, koska sen katsottiin koostuvan pääasiassa 
varsinaisen sedimentin päälle kertyneestä hienojakoisesta orgaanisesta aineksesta, jonka määritteleminen 
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kuuluvaksi joko sedimenttiin tai veteen olisi ollut vaikeata. Valittujen sedimenttikerrosten katsottiin myös 
soveltuvan paremmin näytteenottopisteiden väliseen vertailuun. 
Sedimentin kokonaispitoisuudet määritettiin mikroaaltouunihajotuksella CEM Mars X -laitteistolla käyttäen 
liuottimena kuningasvettä. Laitteen teflonputkiin punnittiin noin 0,25 g kylmäkuivattua sedimenttinäytettä, 
minkä lisäksi putkiin pipetoitiin 6,0 ml 37 % suolahappoa (HCl), 2,0 ml 70 % typpihappoa (HNO3) ja 1,0 ml 
30 % vetyperoksidia (H2O2).  Putket suljettiin heti liuosten lisäämisen jälkeen ja asetettiin näytekiekolle. 
Uunin lämpötila nostettiin (20 min) 175 ⁰C:een ja pidettiin tässä tavoitelämpötilassa 5 min ajan, minkä 
jälkeen putkien annettiin viiletä. Näytteet avattiin vetokaapissa ja suodatettiin 50 ml:n mittapulloihin 
sininauhasuodatinpaperin läpi. Mittapullot täytettiin merkkiin milli-Q vedellä, minkä jälkeen näytteet 
siirrettiin Plastex-pulloihin. 
Uutteiden Tot-Fe, Tot-Al, Tot-Ca, ja Tot-P pitoisuudet mitattiin ICP-OES -laitteella (Thermo Scientific 
iCAP 6000 ICP Spectrometer). Vertailusarjana käytettiin kantaliuoksista (Merck Multi-Element Standard 
Solution IV, PrimAg-Plus Phosphorus Element Reference Concentrate, AccuTrace
TM
 Single Element ICP 
Sulfur, AccuTraceTM Single Element Silicon) valmistettua standardisarjaa, jonka matriisi vastasi näytteitä 
(HCl:HNO3, 3:1). Standardisarjan alkuaineiden pitoisuudet olivat: 0,0; 0,01; 0,05; 0,1; 0,5; 1,0; 5,0 ja 10 mg 
l
-1
. Tulokset ilmoitettiin grammoina kuiva-aine kiloa kohden (g kg
-1
).  
7.4 Muhituskoe 
Muhituskoe perustettiin 5.9.2014 Helsingin yliopiston maaperä- ja ympäristötieteen laboratoriossa. Kokeessa 
käytetty vesi ja pohjasedimentti kerättiin samana päivänä Loppijärveltä ’Järven eteläpää’ -
näytteenottokohdasta. Sedimenttiaines kerättiin veneestä Ekman grab-sampler näytteenottimella 
yhdistämällä neljä osanäytettä. Muhituskokeessa käytetty vesi kerättiin samalta paikalta muoviseen 10 l:n 
vesikanisteriin. Järviveden pH ja sedimentin redox-potentiaali mitattiin näytteenoton yhteydessä ja uudestaan 
laboratoriossa. Kentällä tehdyt pH-mittaukset tehtiin EZDO 6011A-pH -mittarilla ja laboratoriossa Consort 
C860 multi-parameter-mittarilla.  
Koeastioina käytettiin lieriön muotoisia (Ø 12 x 12 cm) muoviastioita (yhteensä 16 kpl). Kunkin astian 
pohjalle asetettiin 50 x 8 mm magneettisauva, jonka avulla sedimenttiä pystyttiin sekoittamaan kokeen 
aikana astian pohjalta ilman, että sedimentti ja vesipatsas sekoittuvat täysin. Aamulla kerätty sedimenttierä 
sekoitettiin huolellisesti, minkä jälkeen kuhunkin astiaan annosteltiin 500 ml sedimenttiä (Kuva 9). Kokeessa 
käytetystä sedimentistä otettiin myös kuusi näytettä, joista määritettiin sedimentin kuiva-ainepitoisuus ja 
hehkutushäviö. Sedimentin päälle kaadettiin varovasti 450 ml järvivettä (Kuva 9), minkä jälkeen näytteet 
punnittiin ja koeastiat arvottiin eri käsittelyihin. Hapellisissa olosuhteissa säilytettävät näytteet asetettiin 
huoneenlämmössä sijaitsevaan vetokaappiin ilman koneellista ilmankiertoa. Näihin viitataan jatkossa 
”aerobisina” -näytteinä.  
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Kuva 9. Muhituskokeen perustaminen. Järveltä noudetun homogenisoidun sedimenttiaineksen (500 ml) sekä 
järviveden (450 ml) annostelu koeastioihin. 
Koejärjestelyssä hapettomat olosuhteet saatiin aikaiseksi pitämällä koeastioita anaerobikaapissa (CRT Clean 
Room Tech, Kuva 10), jonka ilma korvattiin typpikaasulla, jonka tarkoituksena oli estää hapen liukeneminen 
ilmasta veteen ja edelleen vedestä sedimenttiin. Sedimentin mikrobiologinen toiminta kuluttaa sedimentissä 
olevan hapen, minkä jälkeen sedimentti alkaa hapettomissa olosuhteissa pelkistymään. Kaappi koostui 
pääkammiosta (1550 x 600 x 700 mm) sekä pienemmästä eteiskammiosta, joka voidaan huuhdella 
typpikaasun avulla huoneilmasta. Mittalaitteet siirrettiin anaerobikaappiin eteiskammion kautta. 
Anaerobikaappi ei ole täysin ilmatiivis, minkä takia kaapin happipitoisuutta seurattiin happimittarin 
(GasAlert Extreme O2 Single Gas Detector) avulla. Kaapin happipitoisuus vaihteli kokeen aikana, mutta 
pysyi suurimman osan ajasta alle neljän prosentin. Työskentely kaapissa tapahtui seinään asennettujen 
neopreenihansikkaiden avulla. Anaerobikaapissa pidettyihin näytteisiin viitataan jatkossa ”anaerobisina” -
näytteinä. 
Kuva 10. Anaerobisten näytteiden muhitus anaerobikaapissa. 
Muhituskoetta varten kerätyn veden ja sedimentin lisäksi samasta näytteenottokohdasta otettiin myös yksi 
putkinäyte Loppijärven pohjasedimentin tilan määrittämiseksi. Näyte otettiin kajak-näytteenottimella ja 
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ositettiin kahden senttimetrin paksuisiksi osanäytteiksi aina 14 cm:n syvyyteen asti. Sedimentin redox-
potentiaali määritettiin kunkin osanäytteen jälkeen paljastuneesta sedimenttipinnasta neljällä mittauksella.  
Kaikki sedimenttitutkimuksen aikana tehdyt redox-mittaukset tehtiin Jensen P5E-redox-mittarilla käyttäen 4 
M Ag/AgCl-elektrodia ja Orion kalomelireferenssielektrodia. Referenssielektrodin perusteella 
mittaustuloksia korjattiin lisäämällä mitattuun arvoon +228 mV ja tarvittaessa tulokset korjattiin myös 
näytteiden pH-arvon perusteella käyttäen korjauskerrointa -59 mV (Bohn ym. 2001). Sedimentin redox-
potentiaali (Eh
o
) ilmoitettiin volteiksi muutettuna (Kaava 11). 
𝐸ℎ𝑜 = 𝐸ℎ(𝑚𝑉) + 228 𝑚𝑉 − 59 𝑚𝑉 × (7 − 𝑝𝐻)   (11) 
Sedimentin pH mitattiin myöhemmin samana päivänä muhituskoetta perustettaessa Ekman-näytteenottimella 
otetusta sedimentistä, jolloin sen pH oli 6,9. Näytteet kuljetettiin laboratorioon, kylmäkuivattiin ja 
varastoitiin kuivattuina huoneenlämmössä (+22 ⁰C). Kylmäkuivaamisen yhteydessä näytteistä määritettiin 
sedimentin kuivapaino sekä vesipitoisuus.  
Koeastioiden annettiin tasapainottua aerobisissa ja anaerobisissa olosuhteissa 17 vuorokautta. Tämän jälkeen 
kustakin koeastiasta otettiin vesinäyte pipetoimalla finn-pipetillä 10 ml sedimentin yläpuolista vettä 
tuikepulloon. Vesinäytteet suodatettiin membraanisuodattimen (Whatman 25 mm 0,2 μm Nuclepore Track-
Etch Membrane) läpi ja säilytettiin pakastettuina näytteiden fosforipitoisuuksien määrittämiseen saakka. 
Koeastioista pipetoitiin vielä 20 ml, minkä jälkeen neljään aerobiseen ja neljään anaerobiseen näytteeseen 
pipetoitiin 30 ml alumiinikloridiliuosta.  
Loppijärven veden alkaliniteetti määritettiin 9.9.2014 titraamalla järvivettä 0,01 M HCl-liuoksella kahdeksan 
kertaa (Oravainen 2005). Titrauksen tavoitteeksi oli asetettu pH 6,0, jonka perusteella järviveden 
alkaliniteetin laskettiin olevan noin 0,08 mmol l
-1
. Järvien kunnostuksessa saostuskemikaalin annostus 
määritetään yleensä alkaliniteetin perusteella. Alkaliniteetin perusteella alumiinikloridin annostus olisi ollut 
koeastioiden vesimäärään suhteutettuna noin 8,0 mg AlCl3 l
-1
 eli noin 0,4 mg alumiinia per koeastia. 
Tutkimuksen tavoitteet huomioon ottaen muhituskokeessa päätettiin käyttää noin tuhat kertaa suurempaa 
annostusta: käytetty liuos sisälsi 151 g alumiinikloridiheksahydraattia (AlCl3 x 6 H2O, CAS-numero 7784-
13-6/EY-numero 231-208-1) liuotettuna litraan deionisoitua vettä. AlCl3-käsiteltyihin näytteisiin lisättiin 30 
ml:aa tätä liuosta (noin 0,5 g alumiinia per koeastia). Muihin astioihin lisättiin 30 ml deionisoitua vettä. 
Anaerobisiin käsittelyihin annosteltavista liuoksista poistettiin liuennut happi vakuumin avulla ennen niiden 
lisäämistä muhitusastioihin. 
Toimenpiteiden tavoitteena oli tuottaa neljä olosuhteiltaan erilaista käsittelyä (Taulukko 5). Tutkitut tekijät 
olivat sedimentin happitila sekä alumiinikloridikäsittely. Näytteet joihin lisättiin alumiinikloridiliuosta 
viitataan käyttämällä liitettä ”AlCl3” ja näytteet joihin lisättiin deionisoitua vettä käyttämällä liitettä ”H2O”. 
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Taulukko 5. Muhituskokeen sisältämät käsittelyt ja niiden lyhenteet. 
 
Kokeen kuluessa koeastioiden sisältämä sedimentti sekoitettiin astian pohjasta käsin magneettisekoittimella 
(Heidolph MR 80, Kuva 11). Sekoittamisen tarkoituksena oli vähentää sedimentin kerrostumista kokeen 
aikana sekä edistää aineiden, kuten hapen diffundoitumista veden ja sedimentin välillä. Näytteitä sekoitettiin 
5 min 50 rpm, kerran kolme vuorokautta alumiinikloridikäsittelyn jälkeen sekä uudestaan kymmenen 
vuorokautta käsittelyn jälkeen. Anaerobisten näytteiden sekoittaminen tapahtui typpikaapissa.  
 
Kuva 11. Näytteiden sekoittaminen magneettisekoittimella. 
Muhituskoe purettiin 30 vuorokautta alumiinikloridikäsittelyn jälkeen (24.10.2015). Kustakin koeastiasta 
otettiin vesinäyte edellä kuvatulla tavalla, minkä jälkeen loput sedimenttiä peittäneestä vedestä imettiin pois 
alipaineen avulle. Kunkin koeastian sedimenttiaineksesta otettiin kolme erillistä sedimenttinäytettä: 2,5 g 
rauta- ja alumiinioksidien määrittämiseksi; 2,0 g fosforifraktioiden määrittämiseksi; ja 10 g mahdollisia 
jatkotoimenpiteitä varten. Näytteiden ottamiseen käytettiin injektioruiskuja, joiden päät sahattiin pois. Näyte 
otettiin painamalla ruisku koko sedimenttikerroksen läpi. Ensimmäiset kaksi otettiin 2,0 ml:n 
kertakäyttöruiskuilla (BD Plastipak) ja punnittiin sentrifugiputkiin. Kolmas otettiin 20 ml:n ruiskulla, 
suljettiin minigrip-pussiin (500 ml), pakastettiin ja kylmäkuivattiin (24 h). Sedimenttinäytteiden kuiva-
ainepitoisuus määritettiin gravimetrisesti kylmäkuivauksen yhteydessä, minkä jälkeen näytteet varastoitiin 
kuivattuina huoneenlämmössä (+22 ⁰C). 
7.4.1 Happamuuden ja hapetustilan seuranta muhituskokeen aikana 
Koeastioihin annostellun sedimentin redox-potentiaali mitattiin ensimmäisen kerran kokeen perustamisen 
yhteydessä ja sen jälkeen 2–3 päivän välein. Sedimentin pH mitattiin ennen muhituskokeen perustamista ja 
seuraavan kerran noin seitsemän vuorokautta kokeen perustamisen jälkeen. Seurantaa jatkettiin redox-
Nimi Käsittelyt
- Aerobinen-AlCl3 huoneilma ja alumiinikloridiliuos
- Aerobinen-H2O huoneilma ja deionisoitu vesi
- Anaerobinen-AlCl3 typpikaasu ja alumiinikloridiliuos
- Anaerobinen-H2O typpikaasu ja deionisoitu vesi 
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mittausten yhteydessä. Sedimentin pH mitattiin aina noin 0,5 cm sedimentin päältä ja redox-potentiaali astian 
pohjalta. Alumiinikloridikäsittelyn jälkeen näytteiden annettiin asettua kaksi päivää, minkä jälkeen seurantaa 
jatkettiin, ensin kolmen päivän ajan päivittäin ja sen jälkeen taas 2–3 päivän välein. Viimeinen mittaus 
suoritettiin kaksi vuorokautta ennen kokeen purkamista. Laboratorion lämpötilaa ja typpikaapin 
happipitoisuutta seurattiin kokeen aikana typpikaappiin asetetuilla mittareilla.  
7.4.2 Muhituskokeen näytteiden analysointi 
Käsittelyiden vaikutuksia fosforin jakautumiseen sedimentissä tutkittiin uuttamalla sedimenttinäytteiden 
epäorgaaninen fosfori Changin ja Jacksonin (1957) menetelmästä johdetulla variaatiolla (Hartikainen 1979). 
Fraktiointia varten kustakin koeastiasta oli otettu 2 g tuoretta sedimenttiä, jotka punnittiin 100 ml:n 
sentrifugiputkiin. Sedimenttinäytteiden uuttaminen on kuvattu taulukossa 6. Näytteiden peseminen 
suoritettiin lisäämällä sentrifugiputkiin kylläistä NaCl-liuosta kaatopipetillä, minkä jälkeen näytteet 
ravistettiin sekaisin käsin, sentrifugoitiin 10 min 2500 rpm ja liuos dekantoitiin pois. Kunkin uuttovaiheen 
päätteeksi näytteet sentrifugoitiin 10 min 2500 rpm ja suodatettiin sininauhasuodatinpaperien läpi Plastex-
pulloihin. Jokaisen uuttovaiheen yhteydessä tehtiin yksi sokea näyte näytesarjaa kohti (yhteensä 4 kpl). 
Taulukko 6. Epäorgaanisen fosforin fraktiointiin käytetty menetelmä työvaiheittain. 
 
Sedimenttinäytteistä uutettujen uutteiden fosforipitoisuudet mitattiin vesinäytteille kehitetyllä 
askorbiinihappomenetelmällä (Taulukko 7, Murphy ja Riley 1962, Kuo 1996). Koeastioista otettujen 
vesinäytteiden fosforipitoisuudet mitattiin askorbiinihappomenetelmällä (Kuo 1996) pipetoimalla noin 10 ml 
näytettä, 11 ml deionisoitua vettä ja 4,0 ml ammoniummolybdaattireagenssia. 
Standardisuorana käytettiin liuossarjaa, jonka fosforipitoisuudet olivat 0,0; 0,02; 0,05; 0,1; 0,2 ja 0,3 mg P l
-
1
. Määritykseen sopiva pitoisuusalue on 0,005–0,5 mg l-1. Absorbanssi mitattiin 880 nm aallonpituudella 10 
minuuttia pelkistämisen jälkeen. Sedimenttinäytteistä mitatut pitoisuudet ilmoitettiin kuiva-aine kiloa kohden 
(mg P kg
-1
) ja vesinäytteistä mitatut pitoisuudet vesilitraa kohti (mg P l
-1
). 
Taulukko 7. Fosforipitoisuuksien mittaamiseen käytetty askorbiinihappomenetelmä työvaiheittain 
kuvattuna. 
 
Menetelmä Liuos Käsittely
Hartikainen (1979) 1. 50 ml 1,0 M NH4Cl tasoravistelijassa 30 min 180 rpm 
2. 50 ml 0,5 M NH4F (pH 8,5) tasoravistelijassa 1 h 180 rpm 
25 ml kylläistä NaCl-liuosta
ravistettiin sekaisin käsin, sentrifugoitiin 10 min 2500 rpm ja liuos dekantoitiin pois
3. 50 ml 0,1 M NaOH tasoravistelijassa 30 min 180 rpm
25 ml kylläistä NaCl-liuosta ravistettiin sekaisin käsin, sentrifugoitiin 10 min 2500 rpm ja liuos dekantoitiin pois
4. 50 ml 0,25 M H2SO4 tasoravistelijassa 1 h 180 rpm
Menetelmä Mitattavaa liuosta Käsittely
Kuo (1996) 1. 20 ml NH4Cl-P 10 ml 1,0 M H2SO4, 20 ml NH4Mo-liliuosta ja 5 ml SnCl2
2. 5 ml NH4F-P 15 ml 0,4 M H3BO3, 10 ml 1 M H2SO4, 20 ml NH4Mo-liliuosta ja 5 ml SnCl2
3. 20 ml NaOH-P 5 ml 0,5 M H2SO4, suodatus 
5 ml suodatettua näytettä 25 ml 0,39 M H2SO4 ja 20 ml NH4Mo-liliuosta ja 5 ml SnCl2 
4. 5 ml H2SO4-P 25 ml 0,39 M H2SO4, 20 ml NH4Mo-liliuosta ja 5 ml SnCl2
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Raudan ja alumiinin määrittäminen happamalla ammoniumoksalaattiuutolla 
Happamuuden ja hapetusasteen vaikutuksia heikosti kiteytyneisiin rauta- ja alumiinioksideihin tarkasteltiin 
uuttamalla muhituskokeesta otetut näytteet happamalla (pH 3,3) ammoniumoksalaattiliuoksella (0,029 
(NH4)2C2O4 ja 0,021 M H2C2O4) (Niskanen 1989a, 1989b). Kustakin koeastiasta otettiin noin 2,8 g tuoretta 
sedimenttiä, joka punnittiin 100 ml:n sentrifugiputkiin, joihin pipetoitiin lisäksi 50 ml uuttoliuosta. Putket 
suljettiin tiukasti, suojattiin valolta jätesäkillä, ja ravisteltiin kahden tunnin ajan tasoravistelijassa (Bühler 
Multi-flask Shaker VKS 75) 180 rpm. Tämän jälkeen näytteet sentrifugoitiin (Sorvall Omni Spin centrifuge) 
10 min 2500 rpm ja suodatettiin sininauhasuodatinpaperien läpi Plastex-pulloihin. Suodokset pakastettiin (-
20 ⁰C) odottamaan analysointia. Koeastioista otettujen näytteiden lisäksi tehtiin yksi sokea näyte.  
Uutteiden rauta- ja alumiinipitoisuudet mitattiin ICP-OES -laitteella (Thermo Scientific iCAP 6000 ICP 
Spectrometer) käyttäen V-groove-sumutinta. Ennen analyysiä näytteet laimennettiin 1:11 0,1 M suolahapolla 
(HCl) suoraan koeputkeen. Standardisuoraa varten valmistettiin liuossarja, jonka rauta- ja 
alumiinipitoisuudet olivat 0,0; 0,1; 1,0; 10; 50 ja 100 mg l
-1
. Tulokset ilmoitettiin millimooleina kuiva-aine 
kiloa kohden (mmol Al/Fe kg
-1
). 
Sedimenttinäytteiden fosforinpidätyskapasiteetti ja fosforinkyllästysaste 
Sedimentin fosforinpidätyskapasiteetti (Phosphorus Sorption Capacity = PSC) laskettiin (Lookman ym. 
1995) happamalla ammoniumoksalaattiuutolla määritettyjen FeOX ja AlOX perusteella (Kaava 12).  
𝑃 𝐶 (𝑚𝑚𝑜𝑙 𝑘𝑔−1) =  ,5 × (𝐹𝑒𝑂𝑋 + 𝐴𝑙𝑂𝑋)  (12) 
Sedimenttinäytteiden fosforinkyllästysaste (Degree of Phosphorus Saturation = DPS) laskettiin Peltovuoren 
ym. (2002) esittämällä tavalla (Kaava 13) käyttäen happamalla ammoniumoksalaattiuutolla määritettyjä FeOX 
ja AlOX pitoisuuksia sekä Changin ja Jacksonin (1957) menetelmällä uutettujen fosforifraktioiden 
mittaustuloksia. Yleisen kyllästysasteen lisäksi sedimenttinäytteille laskettiin kyllästysaste erikseen FeOX ja 
AlOX pitoisuuksille (Kaavat 14 ja 15). 
𝐷𝑃 (𝐹𝑒𝑂𝑋 + 𝐴𝑙𝑂𝑋) = 1   % ×
𝑁𝐻4𝐶𝑙−𝑃+𝑁𝐻4𝐹−𝑃+𝑁𝑎𝑂𝐻−𝑃
0,5×(𝐹𝑒𝑂𝑋+𝐴𝑙𝑂𝑋)
  (13) 
𝐷𝑃 (𝐹𝑒𝑂𝑋) = 1   % ×
𝑁𝑎𝑂𝐻−𝑃
0,5×𝐹𝑒𝑂𝑋
   (14) 
𝐷𝑃 (𝐴𝑙𝑂𝑋) = 1   % ×
𝑁𝐻4𝐹−𝑃
0,5×𝐴𝑙𝑂𝑋
   (15) 
8 Tulokset  
Sedimenttitutkimuksen tulokset on jaettu kahteen osaan, jossa ensimmäinen osa sisältää Loppijärven 
pohjasedimentin kemiallisia ominaisuuksia koskevat mittaustulokset ja niiden perusteella lasketut 
johdannaistulokset. Jälkimmäinen osa koostuu muhituskokeen aikana ja sen päätteeksi määritetyistä 
parametreista käsitellen pääasiassa olosuhteiden vaikutuksia fosforin käyttäytymiseen. 
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8.1 Loppijärven pohjasedimentin ominaisuuksia 
Kaikissa tutkituissa kohteissa Loppijärven pohjasedimentin pintakerroksen (0–1 cm) vesipitoisuus (Taulukko 
8) oli keskimäärin selvästi yli 90 %. Pintakerroksen alapuolella se laski hitaasti noin 12–13 cm:n syvyyteen 
asti. Syvemmälle mentäessä vesipitoisuudet kehittyivät järven pohjois- ja keskiosien sedimenteissä eri 
suuntiin. Järven pohjoisosassa sedimentin vesipitoisuus alkoi kasvamaan uudestaan kun taas järven 
keskiosassa vesipitoisuus pieneni entistä nopeammin. Järven eteläosassa sedimentin vesipitoisuus vaihteli 
koko sedimenttiprofiilin syvyydellä (0–20 cm) vähän. Samasta näytteenottokohteesta otettujen 
putkinäytteiden välillä ei havaittu eroa. Sedimentin vesipitoisuus määritettiin myös myöhemmin 
loppukesästä, muhituskoetta varten otetun sedimenttiaineksen ohessa otetusta putkinäytteestä. Eri 
vuodenaikaan otettujen näytteiden vesipitoisuudet eivät eronneet toisistaan. 
Sedimentin orgaanisen aineksen pitoisuus pieneni järven keskiosassa koko sedimenttiprofiilin matkalla ja 
pohjoisosassa noin 13–14 cm:n syvyyteen asti (Taulukko 8). Syvemmälle mentäessä pohjoisosasta otettujen 
sedimenttinäytteiden orgaanisen aineksen pitoisuudet alkoivat kasvamaan ja saavuttivat saman tason järven 
eteläosan kanssa, jossa sedimentin orgaanisen aineksen pitoisuus oli keskimäärin paljon suurempi kuin 
muissa näytteenottokohteissa.  
Sedimentin Tot-C ja Tot-N pitoisuudet (Taulukko 8) olivat suurimmillaan sedimentin pintakerroksessa, 
minkä jälkeen ne pienenivät järven pohjois- ja keskiosissa aina noin 11–12 cm:n syvyyteen asti. Syvemmälle 
mentäessä sedimenttiprofiilit kehittyivät eri suuntiin. Järven pohjoisosassa sedimentin Tot-C pitoisuus kasvoi 
voimakkaasti siinä missä järven keskiosassa Tot-C pitoisuus pieneni entisestään. Järven eteläosissa 
sedimentin Tot-C pitoisuus oli selvästi muita näytteenottokohteita suurempi ja vaihteli koko 
sedimenttiprofiilin syvyydellä (0–20 cm) muita kohteita vähemmän. Sedimentin sisältämästä hiilestä ja 
typestä suurimman osan arvioitiin esiintyvän orgaanisessa muodossa. Arvio perustuu 
korrelaatioanalyyseihin, joiden perusteella Tot-C ja Tot-N pitoisuuksien sekä orgaanisen aineksen väliset 
korrelaatiot olivat R
2
 = 0,98 ja R
2
 = 0,90.  
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Taulukko 8. Loppijärven pohjasedimentin (0–20 cm) vesipitoisuus, hehkutushäviön perusteella määritetty 
orgaanisen aineksen pitoisuus, Tot-C ja Tot-N pitoisuudet sekä sedimentin C:N-suhde järven eri osissa. 
Näytteenottokohteet on nimetty selkeyden vuoksi niiden maantieteellisen sijainnin mukaan, jolloin 
Kyyniönlahti vastaa järven pohjoisosaa, Sarvijoen edusta järven keskiosaa ja järven eteläpää järven 
eteläosaa. 
 
Sedimentin C:N-suhde kasvoi melko tasaisesti järven pohjoisosassa aina profiilin syvimpään pisteeseen asti 
(19–20 cm). Järven muissa osissa C:N-suhde vaihteli pohjoisosaa enemmän. Järven eteläosassa sedimentin 
C:N-suhde pysyi vakaana noin 7–8 cm:n syvyyteen asti, minkä jälkeen se kasvoi voimakkaasti ja saavutti 
järven keskiosan suurinta arvoa vastaavan arvon noin 10–11 cm:n syvyydessä. Tämän jälkeen sedimentin 
C:N-suhde pysyi jälleen vakaana aina noin 17–18 cm:n syvyyteen, minkä jälkeen se jälleen alkoi kasvamaan 
uudestaan. Sedimentin C:N-suhde vaihteli järven keskiosassa muita näytteenottokohteita enemmän. 
Loppijärven pohjasedimentin Tot-Fe, Tot-Al, Tot-Ca ja Tot-P pitoisuudet vaihtelivat järven eri osien välillä 
melko vähän. Järven pohjoisosassa sedimentin Tot-Fe pitoisuus (Taulukko 9) oli suurimmillaan sedimentin 
pinnassa (1–2 cm) ja pieneni hitaasti mitä syvemmälle profiilissa mentiin aina noin 10 cm:n syvyyteen asti. 
Järven keskiosassa suurin pitoisuus havaittiin noin 3–4 cm:n syvyydessä, minkä jälkeen sedimentin Tot-Fe 
pitoisuus pieneni noin 14 cm:n syvyyteen asti. Järven eteläosassa Tot-Fe pitoisuus kasvoi pinnasta noin 5 
cm:n syvyyteen ja muodosti kerroksen (5–8 cm), jossa sedimentin Tot-Fe pitoisuus oli ylä- ja alapuolisia 
kerroksia suurempi. Pohjasedimentin Tot-Al pitoisuudet olivat pienempiä kuin sedimentin Tot-Fe 
pitoisuudet, mutta ne jakautuivat sedimentin sisällä samalla tavoin. Myös sedimentin sisältämä kalsium 
jakautui samalla tavoin raudan ja alumiinin kanssa (Taulukko 9). Sedimentin Tot-Ca pitoisuus oli kuitenkin 
suurin sedimentin pintakerroksessa koko järven alalla ja kasvoi keskimäärin koko sedimenttiprofiilin 
syvyydellä kohti sedimentin pintaa. Sedimentin Tot-Ca pitoisuus kasvoivat eniten järven keskiosassa, jossa 
pintasedimentin (1–2 cm) kalsiumpitoisuus oli noin kolme kertaa niin suuri kuin 17–18 cm:n syvyydessä.  
Syvyys
cm Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa
0-1 93 92 92 9,4 8,4 12,6 1,1 0,9 1,2
1-2 88 86 90 18 17 26 8,5 7,9 12,5 0,9 0,8 1,2 9,4 10,4 10,8
2-3 87 85 90 19 18 26 8,6 7,8 12,5 0,9 0,7 1,2 9,2 10,5 10,8
3-4 87 84 90 19 17 26 8,4 8,2 12,5 0,9 0,8 1,2 9,7 9,6 10,7
4-5 86 82 89 19 17 26 8,5 7,7 12,5 0,9 0,8 1,2 9,5 9,8 10,7
5-6 85 81 89 19 16 25 8,6 7,7 12,5 0,9 0,8 1,2 9,5 9,3 10,6
6-7 84 79 89 19 16 25 8,5 7,4 12,6 0,9 0,7 1,2 9,7 10,2 10,5
7-8 84 77 89 18 15 25 8,3 6,9 12,6 0,8 0,6 1,2 10,0 10,6 10,6
8-9 84 76 88 18 14 25 7,9 6,6 12,2 0,8 0,6 1,1 9,8 11,9 11,0
9-10 83 75 87 15 14 24 6,9 6,2 11,9 0,7 0,5 1,0 10,1 12,2 11,8
10-11 82 73 87 16 13 25 7,2 6,5 11,8 0,7 0,6 1,0 10,1 11,5 12,2
11-12 79 72 87 14 13 24 6,1 5,7 11,8 0,6 0,5 1,0 10,2 11,2 12,1
12-13 76 69 87 14 11 25 6,1 4,9 11,7 0,6 0,4 1,0 10,4 11,2 12,2
13-14 75 60 87 14 8 24 6,7 3,3 11,6 0,6 0,3 1,0 10,5 10,8 12,1
14-15 77 55 87 16 6 24 7,2 3,6 11,7 0,6 0,3 0,9 11,1 11,1 12,3
15-16 77 50 87 17 6 24 7,8 2,3 11,6 0,7 0,2 1,0 11,3 10,4 12,2
16-17 77 47 87 18 5 25 8,3 1,6 11,5 0,7 0,2 0,9 12,0 9,2 12,2
17-18 78 36 86 19 4 24 9,6 1,4 11,2 0,7 0,2 0,9 13,1 8,2 12,3
18-19 78 86 24 24 11,1 13,0 0,8 1,0 13,6 12,7
19-20 79 86 24 24 12,8 11,6 0,9 0,9 14,7 12,8
C:N- suhdeOrgaaninen aines (%)Vesipitoisuus (%) Tot- C (%) Tot- N (%)
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Suurin Loppijärven sedimenttiprofiileista mitattu Tot-P pitoisuus oli 2,5 g P kg
-1
, joka mitattiin järven 
eteläpäästä noin 17–18 cm:n syvyydestä. Järven pohjois- ja keskiosissa suurimmat pitoisuudet havaittiin noin 
1–6 cm:n ja 3–4 cm:n syvyyksissä. Sedimentin Tot-P pitoisuudet vaihtelivat melko vähän järven pohjois- ja 
eteläosien välillä, aina noin 13–14 cm:n syvyyteen asti. Järven keskiosassa sedimentin Tot-P pitoisuus oli 
selvästi järven muita osia pienempi, mutta sedimentin Fe:P-suhde oli sen sijaan selvästi muita osia suurempi. 
Järven pohjois- ja eteläosissa sedimentin Fe:P-suhde oli sedimentin pinnassa noin 25 ja syvemmällä 
sedimenttiprofiilin alarajalla enää noin 15.  
Taulukko 9. Loppijärven pohjasedimentin Tot-Fe, Tot-Al, Tot-Ca ja Tot-P pitoisuudet järven eri osissa. 
Pitoisuudet määritettiin aluksi joka toisen senttimetrin välein noin 10 cm:n syvyyteen asti, sen jälkeen 
senttimetrin välein aina 14 cm:n syvyyteen asti ja lopuksi joka toisen senttimetrin välein.  
 
Sedimentin C:P-suhde oli Loppijärven eteläosassa muita näytteenottopisteitä suurempi lähes koko 
sedimenttiprofiilin syvyydellä ja vaihteli päällimmäisen 1–12 cm:n syvyydellä noin välillä 58–62. 
Syvemmällä (17–18 cm) sedimentissä suhdeluku oli noin 45–56. Järven pohjois- ja keskiosissa sedimentin 
C:P-suhteet olivat noin 12 cm:n syvyyteen saakka hyvin samankaltaisia. Sedimentin pinnassa sedimentin 
C:P-suhde vaihteli välillä 40–45 jaa pieneni hitaasti 12 cm:n syvyyteen asti, jossa suhde oli noin 30. Pohjois- 
ja eteläosien sedimenttiprofiilit kehittyivät eri suuntiin noin 12–13 cm:n syvyydestä lähtien. Pohjoisosassa 
suhdeluku kasvoi voimakkaasti aina profiilin alarajaan asti kun taas järven keskiosassa suhdeluku pieneni 
voimakkaasti. 
8.2 Muhituskokeen aikana tehdyt havainnot ja seuranta 
Muhituskokeen aikana koeastioista mitattiin pH ja redox-potentiaali keskimäärin joka toinen päivä. 
Kyseisten seurantatulosten tavoitteena oli tukea muhituskokeen jälkeen otetuista näytteistä määritettyjen 
tulosten tulkinnassa.  
8.2.1 Visuaaliset havainnot muhituskokeen aikana 
Koeastioiden välillä ei havaittu merkittäviä aistinvaraisia eroja ensimmäisen 17 päivän aikana ennen 
alumiinikloridiliuoksen lisäämistä. Alumiinikloridiliuoksen lisäämisen jälkeen aerobisten-AlCl3 näytteiden 
pinnalle alkoi muodostu ruosteenpunaista sakkaa (Kuva 12) kun taas anaerobisten-AlCl3 näytteiden pinnalle 
muodostui hopean harmaa geelimäinen sakka (Kuva 12). Näytteet joihin lisättiin deionisoitua vettä eivät 
Syvyys
cm Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa Pohjoisosa Keskiosa Eteläosa
1-2 55 55 48 32 34 30 12,1 12,0 11,4 2,2 1,8 2,1 25 30 23
3-4 53 59 47 32 35 31 11,2 11,8 10,8 2,1 2,0 2,0 25 29 23
5-6 52 50 50 32 32 32 10,6 10,2 10,8 2,2 1,7 2,1 24 29 23
7-8 51 51 50 32 35 32 10,5 11,1 10,5 2,1 1,7 2,1 24 31 23
9-10 50 36 43 33 24 31 10,5 8,8 9,9 2,0 1,7 2,0 24 21 22
10-11 52 37 38 33 23 28 10,9 8,8 9,3 2,1 1,9 2,0 24 20 19
11-12 48 29 34 30 19 26 9,8 7,4 8,9 2,0 1,6 2,0 24 18 17
12-13 46 30 33 30 18 26 9,9 6,8 8,9 2,0 1,7 2,1 23 17 16
13-14 43 26 32 29 15 25 10,2 6,5 8,6 2,0 1,6 2,1 22 16 15
15-16 35 28 31 24 14 25 8,9 5,5 8,0 1,9 1,5 2,2 19 18 14
17-18 31 26 33 23 10 26 9,4 4,0 8,1 1,9 1,3 2,5 17 20 13
19-20 29 34 22 27 9,6 7,9 1,9 2,2 2,4 15 14
Fe: P-suhdeTot-Fe (g Fe kg
-1
 dw) Tot-Al (g Al kg
-1
 dw) Tot-Ca (g Ca kg
-1
 dw) Tot-P (g P kg
-1
 dw)
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muodostaneet sakkaa sedimentin pinnalle. Sen sijaan anaerobisten-H2O näytteiden vesipatsas samentui 
(Kuva 12) silminnähtävästi deionisoidun veden lisäämisen jälkeen ja pysyi sameana koko muhituskokeen 
ajan. Deionisoidun veden lisääminen ei vaikuttanut aerobisten-H2O näytteiden ilmiasuun.  
Kuva 12. Vasemmalta lähtien: aerobinen-AlCl3, aerobinen-H2O, anaerobinen-AlCl3 ja anaerobinen-H2O. 
Alumiinikloridiliuoksella käsiteltyihin näytteisiin muodostui silminnähtävää sakkaa, jota ei havaittu 
näytteissä joihin lisättiin ainoastaan deionisoitua vettä. 
8.2.2 Näyteastioiden pH muhituskokeen aikana 
Muhituskokeen sedimenttiainesta noudettaessa järviveden pH oli Loppijärven eteläosassa veden pinnalta 
mitattuna noin 7,2 ja pohjasedimentin rajapinnalla 6,5. Koetta perustettaessa näyteastioihin lisätyn 
järviveden pH oli noin 6,9. Näytteiden pH mitattiin ensimmäisen kerran viisi päivää kokeen perustamisen 
jälkeen, jolloin anaerobisten koeastioiden pH oli vakiintunut noin 0,4 pH-yksikköä korkeammalle tasolle 
kuin aerobisissa koeastioissa (Kuva 13).  
Näytteiden pH laski alumiinikloridiliuoksen lisäämisen jälkeen noin tasolle 3,5. Aerobisten-AlCl3 ja 
anaerobisten-AlCl3 näytteiden välillä ei ollut eroa (Kuva 14). Denionisoidulla vedellä ei ollut vaikutusta 
näytteiden pH-arvoihin. Ennen kokeen purkamista aerobisten-AlCl3 ja anaerobisten-AlCl3 näytteiden välinen 
ero oli noin 0,6 pH-yksikköä samalla kun aerobisten-H2O ja anaerobisten-H2O näytteiden välinen ero oli 
noin 0,7 pH-yksikköä (Kuva 13).  
 
Kuva 13. Veden pH koeastioissa muhituskokeen aikana. Tulokset on ilmoitettu neljän rinnakkaisen näytteen 
keskiarvona. 
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8.2.3 Sedimentin redox-potentiaalin muutokset muhituskokeen aikana 
Loppijärven pintasedimentin redox-potentiaali oli noin 0,23 V muhituskokeen perustamisen yhteydessä 
otetun putkinäytteen pinnassa (0–1 cm) ja laski voimakkaasti noin 3–4 cm:n syvyyteen asti. Tämän jälkeen 
sedimentin redox-potentiaali oli noin 0,19 V ja pysyi muuttumattomana noin 8 cm:n syvyyteen asti. 
Sedimentin redox-potentiaali oli syvimmässä mitatussa syvyydessä (14 cm) enää noin 0,17 V.  
Homogenisoidun sedimenttiaineksen redox-potentiaali oli muhituskoetta perustettaessa, mutta ennen 
järviveden lisäämistä noin 0,15 V. Näytteiden annettiin tasapainottua 17 päivää ennen 
alumiinikloridiliuoksen lisäämistä. Näytteiden redox-potentiaali ei eronnut aerobisten ja anaerobisten 
näytteiden välillä ennen alumiinikloridiliuoksen lisäämistä. Käsittelyiden välille muodostui selvä ero 
alumiinikloridiliuoksen lisäämisen jälkeen (Kuva 14). Liuoksen lisääminen vaikutti enemmän anaerobisiin-
AlCl3 näytteisiin kuin aerobisiin-AlCl3 näytteisiin. Erot näytteiden välillä pienenivät muhituskokeen loppua 
kohti. Sama havaittiin myös aerobisten-H2O ja anaerobisten-H2O näytteiden välillä (Kuva 14).  
 
Kuva 14. Koeastioiden redox-potentiaali sedimentin pohjalta mitattuna muhituskokeen edetessä. 
Mittaustulokset on korjattu happamuuden suhteen ja ilmoitettu neljän rinnakkaisen näytteen keskiarvona. 
8.3 Sedimentti- ja vesinäytteiden mittaustulokset muhituskokeen jälkeen 
Muhituskokeen jälkeen kustakin koeastiasta otettiin vesi- ja sedimenttinäytteitä, joista määritettiin rauta, 
alumiini ja fosforipitoisuuksia sedimentin hapetustilan sekä AlCl3-käsittelyn vaikutusten arvioimiseksi. 
Tuloksia tarkasteltiin myös laskemalla sedimentin fosforinpidätyskapasiteetti (PSC) ja fosforin kyllästysaste 
(DPS). 
8.3.1 Olosuhteiden vaikutukset näytteiden sisältämän raudan ja alumiinin esiintymismuotoihin 
Koeastioista mitattujen pH-arvojen sekä raudan liukoisuustulon perusteella (ks. 3.1.2) laskettuna heikosti 
kiteytyneistä Fe-oksideista noin 40 % esiintyi Fe(OH)3-muodossa ja 60 % Fe(OH)2
+
-muodossa kokeen alussa 
(Taulukko 10). Kokeen edetessä aerobisten ja anaerobisten näytteiden pH-arvot eriytyivät omille tasoilleen. 
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Anaerobisissa näytteissä raudasta suurin osa esiintyi Fe(OH)3-muodossa juuri ennen AlCl3-käsittelyä. AlCl3-
käsittelyn jälkeen rauta esiintyi pääasiassa Fe(OH)
2+
-muodossa. Liukoisuustulon perusteella Fe
3+
-muodossa 
olevaa rautaa esiintyi ainoastaan aerobisissa-AlCl3 näytteissä. 
Taulukko 10. Heikosti kiteytyneiden Fe-oksidien osuudet muhituskokeen aikana liukoisuustulon perusteella 
laskettuna. Selkeyden vuoksi esiintymismuodot joiden osuus oli selvästi alle 1 % on merkitty ”~”. 
 
Happamuuden ja hapetustilan vaikutuksia raudan esiintymismuotoon voidaan tarkastella myös Pourbaixin 
stabiilisuusdiagrammin (Eh/pH-diagrammi) avulla. Diagrammi jakautuu kenttiin, jotka kuvaavat raudan 
stabiilisuutta happamuuden ja hapetustilan suhteen (Scheffer ym. 1989). Stabiilisuusdiagrammin perusteella 
näytteiden redox-potentiaali ei vaikuttanut raudan esiintymismuotoon, ja raudan liukoisuus riippui pääasiassa 
näytteiden happamuudesta (Kuva 15). AlCl3-käsittelyn vaikutuksesta näytteissä vallitsivat olosuhteet, joissa 
raudan stabiilinen muoto oli Fe(II). Stabiilisuusdiagrammin perusteella H2O-käsittely ei vaikuttanut raudan 
esiintymismuotoon (Kuva 15).  
 
Kuva 15. Muhituskokeen aikana alumiinikloridikäsittelyn jälkeen mitatut pH ja redox-arvot sijoitettuna 
raudan stabiilisuusdiagrammiin (modifioitu Scheffer ym. 1989). Tulokset on esitetty käsittelyittäin. 
Symbolien selitykset. 
päivää Fe
3+
Fe(OH)
2+ Fe(OH)2
+ Fe(OH)3 Fe
3+
Fe(OH)
2+ Fe(OH)2
+ Fe(OH)3 Fe
3+
Fe(OH)
2+ Fe(OH)2
+ Fe(OH)3 Fe
3+
Fe(OH)
2+ Fe(OH)2
+ Fe(OH)3
1 ~ ~ 58 42 ~ ~ 58 42 ~ ~ 58 42 ~ ~ 58 42
7 ~ ~ 71 29 ~ ~ 71 29 ~ ~ 51 49 ~ ~ 49 51
10 ~ ~ 71 29 ~ ~ 69 31 ~ ~ 36 64 ~ ~ 33 67
12 ~ ~ 70 30 ~ ~ 70 30 ~ ~ 28 72 ~ ~ 24 76
14 ~ ~ 64 36 ~ ~ 63 37 ~ ~ 28 72 ~ ~ 25 75
17 ~ ~ 58 42 ~ ~ 58 42 ~ ~ 27 73 ~ ~ 27 73
19 2,2 47 50 ~ ~ ~ 62 38 2,5 49 48 ~ ~ ~ 37 63
20 1,7 44 55 ~ ~ ~ 72 28 1,3 39 60 ~ ~ ~ 34 66
21 1,8 44 54 ~ ~ ~ 65 35 1,4 40 58 ~ ~ ~ 30 70
24 1,7 44 55 ~ ~ ~ 71 28 1,1 37 62 ~ ~ ~ 36 64
26 1,4 40 58 ~ ~ ~ 73 27 1,3 39 59 ~ ~ ~ 34 66
28 0,9 35 64 ~ ~ ~ 73 27 0,7 32 68 ~ ~ ~ 38 62
31 2,3 48 50 ~ ~ ~ 74 26 1,1 37 61 ~ ~ ~ 35 65
33 2,2 47 51 ~ ~ ~ 71 29 1,1 37 62 ~ ~ ~ 30 70
38 3,8 56 41 ~ ~ ~ 82 18 1,1 37 62 ~ ~ ~ 32 68
40 4,2 57 39 ~ ~ ~ 66 34 1,1 37 62 ~ ~ ~ 30 70
42 5,4 61 34 ~ ~ ~ 67 33 1,2 38 61 ~ ~ ~ 23 77
45 5,3 60 34 ~ ~ ~ 62 38 0,9 35 64 ~ ~ ~ 26 74
47 5,1 60 35 ~ ~ ~ 66 34 0,7 31 68 ~ ~ ~ 28 72
Aerobinen-AlCl3 (%) Aerobinen-H2O (%) Anaerobinen-AlCl3 (%) Anaerobinen-H2O (%)
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Koeastioista mitattujen pH-arvojen sekä alumiinin liukoisuustulon perusteella (ks. 3.1.2) suurin osa 
näytteiden sisältämästä alumiinista esiintyi Al(OH)3-muodossa kokeen alussa (Taulukko 11). AlCl3-
käsittelyn vaikutuksesta kaikki Al(OH)3- ja Al(OH)2
+
-muodossa ollut alumiini liukeni, minkä jälkeen suurin 
osa alumiinista esiintyi Al
3+
- ja Al(OH)
2+
-muodossa. H2O-käsittelyllä ei laskennallisten arvioiden perusteella 
ollut vaikutusta alumiinin liukoisuuteen. 
Taulukko 11. Heikosti kiteytyneiden Al-oksidien osuudet muhituskokeen aikana liukoisuustulon perusteella 
laskettuna. Selkeyden vuoksi esiintymismuodot joiden osuus oli selvästi alle 1 % on merkitty ”~”. 
 
Näytteistä mitattiin oksalaattiuuttoisen raudan (FeOX) ja alumiinin (AlOX) pitoisuudet. Mittaustulosten 
oletettiin kuvaavan pääasiassa heikosti kiteytyneitä oksideja. Alumiinikloridiliuoksen lisääminen vaikutti 
sedimenttinäytteiden FeOX ja AlOX pitoisuuksiin. Näytteet joihin lisättiin alumiinikloridiliuosta sisälsivät 
enemmän AlOX kuin näytteet joihin lisättiin deionisoitua vettä (Kuva 16). Sedimentin AlOX pitoisuus oli 
suurempi anaerobisissa-AlCl3 näytteissä kuin aerobisissa-AlCl3 näytteissä. Sen sijaan anaerobisten-AlCl3 
näytteiden FeOX pitoisuus oli muita näytteitä pienempi ja aerobisten-AlCl3 muita näytteitä suurempi (Kuva 
16). Aerobisista-H2O ja anaerobisista-H2O näytteistä mitattujen FeOX tai AlOX pitoisuuksien välillä ei havaittu 
eroa. 
 
Kuva 16. Sedimenttinäytteistä happamalla ammoniumoksalaattiuutolla uutetut rauta- ja alumiinipitoisuudet 
muhituskokeen jälkeen. Tulokset on ilmoitettu neljän rinnakkaisen näytteen keskiarvoina.  
päivää Al
3+
Al (OH)
2+ Al (OH)2
+ Al (OH)3 Al
3+
Al (OH)
2+ Al (OH)2
+ Al (OH)3 Al
3+
Al (OH)
2+ Al (OH)2
+ Al (OH)3 Al
3+
Al (OH)
2+ Al (OH)2
+ Al (OH)3
1 ~ ~ 5,7 94 ~ ~ 5,7 94 ~ ~ 5,7 94 ~ ~ 5,7 94
7 ~ ~ 10 90 ~ ~ 9,9 90 ~ ~ 4,5 95 ~ ~ 4,2 96
10 ~ ~ 9,9 90 ~ ~ 9,2 91 ~ ~ 2,5 98 ~ ~ 2,2 98
12 ~ ~ 9,4 91 ~ ~ 9,4 91 ~ ~ 1,7 98 ~ ~ 1,4 99
14 ~ ~ 7,4 93 ~ ~ 7,0 93 ~ ~ 1,7 98 ~ ~ 1,4 99
17 ~ ~ 5,8 94 ~ ~ 5,9 94 ~ ~ 1,6 98 ~ ~ 1,6 98
19 96 3,2 0,5 ~ ~ ~ 6,7 93 97 3,0 0,5 ~ ~ ~ 2,6 97
20 95 3,8 0,7 ~ ~ ~ 10 90 94 4,6 1,1 ~ ~ ~ 2,2 98
21 96 3,7 0,7 ~ ~ ~ 7,7 92 95 4,4 1,0 ~ ~ ~ 1,9 98
24 95 3,8 0,7 ~ ~ ~ 10 90 94 5,0 1,3 ~ ~ ~ 2,5 98
26 95 4,3 1,0 ~ ~ ~ 11 89 94 4,5 1,1 ~ ~ ~ 2,3 98
28 93 5,4 1,6 ~ ~ ~ 11 89 92 6,2 2,1 ~ ~ ~ 2,7 97
31 96 3,2 0,5 ~ ~ ~ 11 89 94 4,9 1,3 ~ ~ ~ 2,4 98
33 96 3,3 0,6 ~ ~ ~ 10 90 94 5,0 1,3 ~ ~ ~ 1,8 98
38 97 2,3 ~ ~ ~ ~ 17 83 94 4,9 1,3 ~ ~ ~ 2,1 98
40 98 2,1 ~ ~ ~ ~ 8,0 92 94 5,0 1,3 ~ ~ ~ 1,9 98
42 98 1,7 ~ ~ ~ ~ 8,3 92 94 4,8 1,2 ~ ~ ~ 1,3 99
45 98 1,8 ~ ~ ~ ~ 6,7 93 93 5,4 1,6 ~ ~ ~ 1,6 98
47 98 1,8 ~ ~ ~ ~ 7,9 92 92 6,2 2,1 ~ ~ ~ 1,7 98
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8.3.2 Muhituskokeesta otettujen vesi- ja sedimenttinäytteiden fosforipitoisuudet  
Ennen alumiinikloridiliuoksen lisäämistä otettujen vesinäytteiden perusteella anaerobisten näytteiden PO4-P 
pitoisuudet olivat noin kaksi kertaa suuremmat kuin aerobisten näytteiden (Kuva 17). Muhituskokeen 
purkamisen yhteydessä otettujen vesinäytteiden perusteella aerobisten-H2O näytteiden PO4-P pitoisuudet 
olivat muita näytteitä pienemmät ja anaerobisten-AlCl3 näytteiden muita käsittelyitä huomattavasti 
suuremmat (Kuva 17).  
 
Kuva 17. Koeastioista otettujen vesinäytteiden fosfaattifosforipitoisuudet muhituskokeen alussa ja 
muhituskokeen lopussa. Tulokset on ilmoitettu neljän rinnakkaisen näytteen keskiarvona. 
Sedimenttinäytteiden NH4Cl-P muodostama fosforifraktio käsitti alle 0,1 % kaikesta uutetusta 
epäorgaanisesta fosforista, minkä takia fraktiota koskevat tulokset on esitetty erikseen kuvassa 19. AlCl3-
käsitellyt näytteet sisälsivät vähemmän NH4Cl-P:a kuin näytteet joihin lisättiin vain deionisoitua vettä (Kuva 
18).   
 
Kuva 18. Koeastioista otettujen sedimenttinäytteiden ammoniumkloridilla uutetun fosforin pitoisuudet 
muhituksen jälkeen. Tulokset on ilmoitettu neljän rinnakkaisen näytteen keskiarvoina. 
Muhituskokeen sedimenttinäytteistä uutettujen NH4F-P, NaOH-P ja H2SO4-P fosforifraktioiden suuruudet on 
esitetty kuvassa 19. Aerobisten-H2O ja anaerobisten-H2O näytteiden fosforipitoisuuksissa ei havaittu eroa 
fosforin jakautumisessa tai määrässä. Aerobiset-AlCl3 näytteet sisälsivät vähemmän NH4F-liuoksella 
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uuttuvaa fosforia kuin muut näytteet siinä missä anaerobiset-AlCl3 näytteet sisälsivät vähemmän NaOH-
liuoksella uuttuvaa fosforia kuin muut näytteet. Näytteet, joihin lisättiin sekä aerobiset-AlCl3 että 
anaerobiset-AlCl3 näytteet sisälsivät vähemmän H2SO4-liuoksella uuttuvaa fosforia kuin näytteet joihin 
lisättiin pelkästään deionisoitua vettä.  
 
Kuva 19. Koeastioista otettujen sedimenttinäytteiden ammoniumfluoridi-, natriumhydroksidi- ja 
rikkihappouuttoiset fosforifraktiot. Tulokset on ilmoitettu neljän rinnakkaisen näytteen keskiarvoina. 
8.3.3 Muhituskokeesta otettujen sedimenttinäytteiden fosforinkyllästysaste 
AlCl3-käsiteltyjen näytteiden teoreettinen fosforinpidätyskapasiteetti (PSC) oli huomattavasti suurempi kuin 
näytteiden joihin lisättiin vain deionisoitua vettä (Taulukko 12). Aerobisten-AlCl3 näytteiden PSC oli 
anaerobisia-AlCl3 näytteitä suurempi kun taas H2O-käsiteltyjen näytteiden välillä ei havaittu eroa.  
Aerobisten-H2O näytteiden fosforinkyllästysaste (DPS) oli keskimäärin muita näytteitä suurempi kaikkien 
muiden paitsi anaerobisten-H2O näytteiden DPS-AlOX suhteen (Taulukko 12). Aerobisten-AlCl3 näytteiden 
DPS-arvot olivat selvästi muita näytteitä pienemmät. 
H2O-käsiteltyjen näytteiden PSC-arvot olivat huomattavasti pienemmät kuin AlCl3-käsiteltyjen. Toisaalta 
H2O-käsiteltyjen näytteiden DPS-arvot olivat huomattavasti suuremmat, verrattuna kaikkiin muihin paitsi 
anaerobisten-AlCl3 näytteiden DPS-FeOX -arvoihin nähden (Taulukko 12). 
Taulukko 12. Muhituskokeesta otettujen sedimenttinäytteiden fosforinpidätyskapasiteetti (PSC) sekä 
fosforinkyllästysaste (DPS) FeOX, AlOX ja FeOX+AlOX-suhteen. 
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9 Tulosten tarkastelu 
Sedimenttitutkimuksen tavoitteena oli luoda yleiskuva Loppijärven pohjasedimentin kemiallisesta 
koostumuksesta. Sedimenttitutkimuksen puitteissa Loppijärveltä otettiin kolme putkinäytettä kahtena 
rinnakkaisena näytteenä, minkä jälkeen sedimentin kemiallinen koostumus määritettiin kolmesta 
näytesarjasta. Näytemäärää voidaan pitää kohtuullisena, vaikka Håkansonin ja Janssonin (2002) mukaan 
Loppijärven kokoiselta (pinta-ala 11,8 km
2
 ja rantaviivaa 46 km) vesistöalueelta tulisi ottaa noin kuusi 
näytettä, jotta ne kattaisivat koko järven alan edustavasti.  
Näytteenottokohteiden valinnassa otettiin huomioon alueiden aikaisempi kuormitushistoria. Kyyniönlahden 
kohdalla haluttiin nähdä miten alueelle johdetut jätevedet ovat vaikuttaneet sedimentin kemialliseen 
koostumukseen. Sedimentin pintakerros erosi hyvin vähän järven muista osista otetuista näytteistä. 
Syvemmällä sedimentissä havaittiin kuitenkin poikkeava kerrostuma noin 9–12 cm:n syvyydessä. 
Sedimenttikerros sisälsi ylä- ja alapuolisia kerroksia enemmän mineraaliainesta, mikä aistinvaraisen arvion 
mukaan oli myös lajitekoostumukseltaan selvästi karkeampaa. Sedimenttikerroksen raudan, alumiinin ja 
fosforin pitoisuudet olivat myös ylä- ja alapuolisia kerroksia suuremmat. Kerroksen alapuolella olevan 
sedimentin orgaanisen aineksen pitoisuus oli järven muita alueita suurempi, mikä viittaa siihen että 
sedimentti on muodostunut runsaasti ravinteita sisältävän orgaanisen kuormituksen vaikutuksesta ja viittaa 
jätevesikuormitukseen. Jätevesikuormituksen aiheuttaman pistekuormituksen vaikutus havaittiin myös 
Sarvijoen edustalta otetuissa näytteissä, joiden pitoisuudet kehittyivät syvemmällä sedimentissä 
päinvastaiseen suuntaan järven pohjoisosaan nähden.  
Sedimenttiluotausten perusteella järven eteläpää muodosti suuren ja tasapohjaisen sedimentoitumisalueen, 
jossa sedimentoituneen aineksen oletettiin olevan muita alueita tasalaatuisempaa. Järven rehevöitymiskehitys 
huomioon ottaen järven eteläosasta otettujen sedimenttinäytteiden koostumus vaihteli jopa odotettua 
vähemmän. Myös aineiden diffundoituminen hapettomista sedimenttikerroksista kohti sedimentin pintaa 
muodostavat normaalisti pitoisuusgradientteja hapettomien sedimenttikerrosten köyhtyessä alkuaineista, 
kuten raudasta, joka kertyy sedimentin hapelliseen pintakerrokseen (Ponnamperuma 1984). Loppijärven 
pohjoisosassa pitoisuusgradientti oli hyvin selvä kun taas järven eteläosassa gradientin huippukohta sijoittui 
selvästi pintaa syvemmälle. 
Sedimentin sekoittuminen on voinut estää pitoisuuserojen muodostumisen järven matalassa ja avoimessa 
eteläosassa, jossa tuulen aiheuttamat virtaukset vaikuttavat todennäköisesti järven muita osia enemmän 
pohjasedimentin koostumukseen (Bengtsson ja Hellström 1992). Sekä raudan, alumiinin että kalsiumin 
pitoisuudet vaihtelivat samalla tavoin Loppijärven sedimentissä. Happamuus ja hapetustila vaikuttavat 
kuitenkin eri tavoin mainittujen alkuaineiden liukoisuuteen, minkä takia on epätodennäköistä, että 
olosuhdetekijät yksin olisivat säädelleet aineiden jakautumista sedimentissä. Sen sijaan sekoittuminen voi 
vaikuttaa kaikkien mainittujen alkuaineiden jakautumiseen. Talvella jää sekä talvikerrostuneisuus suojaavat 
kuitenkin vesi- ja sedimenttikerroksia sekoittumiselta (Welch ja Cooke 1995, Eloranta 2005). 
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Sedimenttinäytteitä otettiin alkukeväällä jäältä sekä loppukesästä veneestä. Näytteiden vesipitoisuudessa ei 
havaittu eroja, mikä viittaa sedimentin koostumuksen säilyvän muuttumattoman lähes läpi vuoden. 
Kesäaikaan särkikalojen aiheuttama bioturbaatio voi estää sedimentin tiivistymisen olosuhteista huolimatta 
(Scheffer ym. 2003), mutta talvella myös biologiset prosessit hidastuvat, jolloin sedimentin pitäisi tiivistyä 
kesään nähden.   
Loppijärven pohjasedimentin orgaanisen aineksen pitoisuus oli hyvin suuri, mutta vastasi esimerkiksi Koski-
Vähälän (2001) Rusutjärveltä ottamia näytteitä. Orgaaninen aines pystyy sitomaan paljon vettä, mikä auttaa 
selittämään sedimentin löyhän koostumuksen (Håkanson ja Jansson 2002). Loppijärvi kärsii usein 
leväkukinnoista, jotka ovat erityisen runsaista järven matalassa eteläosassa, jossa sedimentin vesipitoisuus ja 
orgaanisen aineksen pitoisuudet ovat erityisen suuria. Sedimentin C:N-suhde oli kuitenkin selvästi suurempi 
kuin levien tuottaman biomassan C:N-suhde yleensä (Andersen ja Hessen 1991, Meyers 1994, Andrews ym. 
1998, Håkanson ja Jansson 2002). Tulos viittaa järven kärsivän myös runsaasta ulkoisesta kuormituksesta, 
jonka mukana tuleva humuskuorma voi kasvattaa sedimentin C:N-suhdetta.  
9.1 Loppijärven pohjasedimentin fosforinpidätyskyky 
Loppijärven pohjasedimentin fosforipitoisuus oli keskimäärin noin 2,1 g P kg
-1
, mikä vastaa aiemmin 
mitattuja pitoisuusarvoja, jolloin Loppijärven sedimentin Tot-P -pitoisuus oli noin 2,0 g P kg
-1
 (Sammalkorpi 
1995). Järven rehevöitymisestä huolimatta järven pohjasedimentin fosforipitoisuus on muuttunut melko 
vähän. Poikkeuksena voidaan pitää järven eteläosaa, jossa sedimentin fosforipitoisuudet kasvoivat mitä 
syvemmälle sedimentissä mentiin sen sijaan, että ne olisivat kasvaneet hitaasti sedimentin pintaa kohti.  
Sedimentin fosforipitoisuus vaihteli hyvin vähän verrattuna sedimentin rautapitoisuuteen, minkä takia 
sedimentin Fe:P-suhde määräytyi pääasiassa sedimentin rautapitoisuuden perusteella. Rautapitoisuuden 
vaikutus näkyy järven eri osia vertailemalla: sedimentin Fe:P-suhde oli muita näytteenottokohteita suurempi 
järven keskiosassa, jossa sedimentti sisälsi muita näytteenottokohteita enemmän mineraaliainesta ja pienin 
järven eteläosassa, jossa sedimentin orgaanisen aineksen osuus oli selvästi järven muita osia suurempi. 
Rautapitoisuuden vaikutuksesta pintasedimentin (1–8 cm) Fe:P-suhde oli noin 23–30 ja syvemmällä 
sedimentissä (18–20 cm) enää noin 15. Pintasedimentin Fe:P-suhde oli huomattavan korkea verrattuna 
kirjallisuuteen yleensä (Jensen ym. 1992, Søndergaard ym. 1993, Reitzel ym. 2005). Tulos vastaa kuitenkin 
Väisäsen (2009) tekemiä havaintoja, joiden perusteella Fe:P-suhde on Suomen humuspitoisissa vesissä noin 
25. Väisäsen mukaan orgaaninen aines voi häiritä fosforin pidättymistä kilpailemalla fosforin kanssa 
oksidien pidätyspaikoista. Loppijärveen kohdistuvan humuskuorman ja sedimentin orgaanisen aineksen 
pitoisuuden perusteella selitystä voidaan pitää uskottavana. Tutkimuksessa mitattiin sedimentin piipitoisuus, 
mutta sen tai muiden fosforin kanssa kilpailevien yhdisteiden vaikutusta fosforin pidättymiseen ei pystytty 
tarkastelemaan tämän pro gradu -tutkielman puitteissa, minkä takia ei voida suoraa sanoa, että sedimentin 
suuri Fe:P-suhde johtuu nimenomaa humuksen vaikutuksesta. Jatkotutkimusten kannalta olisi 
mielenkiintoista tarkastella Loppijärven rehevöitymistä piin ja fosforin kannalta sekä emäksisten 
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olosuhteiden vaikutusta niihin. Fosforin kanssa kilpailevien anionien vaikutuksesta pintasedimentin 
fosforinpidätyskyky ei välttämättä ole sedimentin syvempiä kerroksia suurempi sedimentin Fe:P-suhteesta 
huolimatta.  
9.2 Hapetustilan ja alumiinikloridikäsittelyn vaikutukset sedimentin fosfori-, rauta- ja 
alumiinipitoisuuksiin 
Fosforin sisäiseen kuormitukseen vaikuttavien prosessien tutkiminen edellyttää, että fosforin 
käyttäytymiseen vaikuttavat ilmiöt pystytään erottamaan toisistaan. Muhituskokeessa pyrittiin 
tarkastelemaan hapetustilan vaikutusta fosforin käyttäytymiseen ja sitä kautta arvioimaan hapettomien 
olosuhteiden roolia sisäisessä kuormituksessa. Alumiinikloridikäsittelyllä pyrittiin vaikuttamaan 
hapettomissa olosuhteissa vapautuvan fosforin määrään ja arvioimaan käsittelyn soveltumista sisäisen 
kuormituksen torjumisessa. Kemikaalikäsittelyiden tulokset ovat kuitenkin hyvin vaihtelevia ja tavanomaista 
väkevämmän liuoksen tarkoituksena oli tuottaa selvästi toisistaan eroavia tuloksia. Happamuus vaikuttaa 
kuitenkin itsessään fosforin pidättymiseen, mikä vaikuttaa alumiinikloridikäsittelyn tuottamien tulosten 
tulkintaan.  
9.2.1 Alumiinikloridikäsittelyn ja hapetustilan vaikutukset happamuuteen 
Koeastioiden pH mitattiin sedimentin päältä olevasta vedestä, minkä takia tulokset eivät kuvaa suoraan 
sedimentissä vallinneita olosuhteita, vaan niiden vaikutusta vesipatsaaseen. Vaikutus on käänteinen 
järviolosuhteissa tapahtuvaan vuorovaikutukseen, jossa vesipatsaan pH voi vaikuttaa sedimenttiin 
esimerkiksi runsaan perustuotannon takia (Søndergaard ym. 1990, 1993, Welch ja Cooke 1995). Tulosten 
perusteella vuorovaikutus on selvä silloinkin kun sedimentti ja vesi eivät sekoittuisi keskenään. Sedimentti ja 
vesipatsas olisi voitu sekoittaa kokeen aikana koeastian pohjalle asetetun magneettisauvan avulla, jolloin 
alumiinikloridiliuoksen vaikutus olisi tasoittunut koeastian sisällä. Sedimentin kerrostumisen arveltiin 
kuitenkin kuvaavan paremmin Loppijärvellä vallitsevia olosuhteita, eikä sedimenttiaineksen 
sedimentoitumisnopeudesta ollut tarkkaa tietoa. Erillisten vesi- ja sedimenttinäytteiden ottaminen olisi ollut 
haastavaa ilman selvärajaista sedimenttipintaa. Lisäksi järvien kunnostuksessakin alumiinikloridi 
annostellaan vesipatsaaseen eikä sitä sekoiteta pohjasedimenttiin. 
Muhituskokeen perusteella näytteiden hapetustila vaikutti sekä aerobisten että anaerobisten näytteiden 
happamuuteen. Erot aerobisten-H2O ja anaerobisten-H2O näytteiden välillä olivat melko pieniä ja vastasivat 
läheisesti järvivedelle tyypillisiä arvoja. AlCl3-käsittely vaikutti hyvin voimakkaasti näytteiden 
happamuuteen. Aerobisten-AlCl3 ja anaerobisten-AlCl3 näytteiden välillä ei havaittu eroa käsittelyn jälkeen, 
mikä oli odotettavaa ottaen huomioon, että järviveden alkaliniteetti oli alle 0,1 mmol l
-1
, minkä perusteella 
Loppijärven puskurointikyky oli välttävä.  Muhituskokeen loppua kohden aerobisten-AlCl3 näytteiden pH 
pieneni selvästi, mikä johtui todennäköisesti raudan, alumiinin ja veden välisistä reaktioista. Yksistään H2O-
käsittelyt eivät vaikuttaneet näytteiden happamuuteen.  
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9.2.2 Sedimentin hapetustilan muutokset muhituskokeen aikana  
Muhituskoetta perustettaessa Loppijärveltä otetun sedimenttiaineksen redox-potentiaali oli huomattavasti 
pienempi kuin järvellä mitattaessa, mikä johtui todennäköisesti sedimentin sekoittamisesta. Sedimentin 
hapellinen pintakerros on huomattavasti hapettomia kerroksia ohuempi, joten sedimenttikerrosten 
sekoittuessa sen redox-potentiaali muistuttaa enemmän hapettomia kuin hapellisia olosuhteita. Lisäksi 
sekoittaminen sekä laboratoriossa vallitseva luonnontilaa korkeampi lämpötila voivat lisätä sedimentin 
mikrobiologista aktiivisuutta ja hapenkulutusta, jolloin sedimentin redox-potentiaali asettuu luonnontilaista 
alemmalle tasolle.  
Aerobisten ja anaerobisten näytteiden redox-potentiaalit eivät eronneet toisistaan muhituskokeen aikana 
ennen alumiinikloridiliuoksen lisäämistä, mikä voi johtua tavasta jolla koeastioiden redox-potentiaali 
mitattiin. Koska elektrodien annettiin levätä koeastioiden pohjalla, niin mittaustulokset kuvaavat olosuhteita 
sedimentin pohjassa. Hapelliset olosuhteet rajoittuvat kuitenkin normaalisti sedimentin pintakerrokseen, 
jonka paksuus on yleensä vain muutamia millimetrejä paksu (Søndergaard ym. 1990).  
Sekä alumiinikloridiliuoksen että happea sisältävän deionisoidun veden lisääminen vaikuttivat näytteiden 
hapetustilaan. Liuokset pipetoitiin näyteastioihin finn-pipetillä, jolloin ne tunkeutuivat todennäköisesti 
sedimentin pintaa syvemmälle ja syrjäyttivät huokosvettä, joka purkautui vuorostaan sedimentin pinnalle. 
Aerobisiin-AlCl3 näytteisiin muodostunut punaruskea sakka johtui todennäköisesti syvemmältä sedimentistä 
purkautuneen pelkistyneen tai liukoisen raudan saostumisesta sedimentin pinnalle. Käsittelyiden vaikutukset 
sedimentin hapetustilaan riippuivat todennäköisesti liuoksen happamuudesta ja happipitoisuudesta.  
Aerobisten-H2O näytteiden redox-potentiaali kasvoi merkittävästi käsittelyn vaikutuksesta siinä missä 
anaerobinen-H2O -käsittelyllä ei ollut vaikutusta näytteiden hapetustilaan. AlCl3-käsittely vaikutti sedimentin 
redox-potentiaaliin muita käsittelyjä voimakkaammin, mikä johtui todennäköisesti liuoksen happamuudesta. 
Fe-oksidien pelkistyminen riippuu osaltaan raudan liukoisuudesta, minkä takia happamat olosuhteet edistävät 
raudan pelkistymistä (Bohn ym. 2001).  
Alumiinikloridiliuoksen aiheuttama happamoituminen saattoi vaikuttaa myös redox-potentiaalin 
mittaamiseen siitä huolimatta, että mittaustulokset korjattiin happamuuden suhteen (ks. 3.1.3 ja 7.4.1). Erot 
näytteiden pH-arvoissa olivat hyvin suuria, mikä saattoi vaikuttaa tulosten tarkkuuteen. Tarkempien tulosten 
saamiseksi mittaamiseen käytettiin noin 5 min per näyte (Ponnamperuma 1972). Tästä huolimatta osa 
muhituskokeen aikana havaituista redox-potentiaalin vaihteluista johtuivat todennäköisesti mittausteknisistä 
tekijöistä.  
Aerobisten-H2O näytteiden redox-potentiaalit kasvoivat H2O-käsittelyn vaikutuksesta tasolle (noin 0,3 V), 
jonka on katsottu vastaavan hapellisia olosuhteita (0,5–0,3 V, Ponnamperuma 1972). Näytteiden redox-
potentiaalit pysyivät vakaana noin kolme päivää, minkä jälkeen ne pienenivät nopeasti tasolle (yli 0,2 V), 
jossa denitrifikaation ja mangaanin pelkistymisen katsotaan puskuroivan sedimentin pelkistymistä (0,3–0,2 
V, Brady ja Weil 2007). Reaktiot puskuroivat pelkistymistä noin viikon, minkä jälkeen redox-potentiaali 
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tippui tasolle (alle 0,2 V), jossa raudan katsotaan puskuroivan sedimentin pelkistymistä. Redox-
potentiaalissa havaitut muutokset muhituskokeen aikana kuvaavat varsin hyvin sedimentin asteittaista 
pelkistymistä (Takai ja Kamakura 1966, Ponnamperuma 1972, Yoshida 1975, Munch ja Ottow 1983). 
Muhituskokeen tavoitteet huomioon ottaen olisi ollut hyödyllistä, jos koeastioiden sisältämän veden 
fosforipitoisuuksia olisi voitu seurata kokeen aikana.   
9.2.3 Alumiinikloridikäsittelyn ja hapetustilan vaikutukset sedimentin FeOX ja AlOX-pitoisuuksiin 
AlCl3-käsittely kasvatti oksalaattiin uuttuvan alumiinin määrää sekä aerobisissa että anaerobisssa 
käsittelyissä. Muutos johtui todennäköisesti happamien olosuhteiden vaikutuksesta heikosti kiteytyneiden 
Fe-oksidien liukoisuuteen. Stabiilisuusdiagrammin perusteella olosuhteet suosivat raudan pelkistymistä myös 
aerobisissa näytteissä, mikä tarkoittaa, että koeastian pohjalla vallitsivat todennäköisesti pelkistyneet 
olosuhteet, josta rautaa diffundoitui sedimentin pinnalle, mikä edesauttoi sedimentin pinnalle kertyneen 
punaisen sakan muodostumisessa. Liukoisuustulon perusteella suurin osa heikosti kiteytyneistä oksideista 
esiintyi Fe(OH)2
+
- ja Fe(OH)
2+
-muodossa. Happamista olosuhteista johtuen humusaineet ovat voineet 
vaikuttaa kationisen raudan pidättymiseen muodostamalla orgaanisia metallikomplekseja. Anaerobisten-
AlCl3 näytteiden FeOX-pitoisuudet sen sijaan pienenivät AlCl3-käsittelyn vaikutuksesta, mikä johtuu 
todennäköisesti siitä, että pelkistynyt rauta pysyi liuoksessa ja osa siitä hävitettiin kun koeastioista poistettiin 
ylimääräinen vesi vesinäytteiden ottamisen jälkeen. H2O-käsittelyllä ei ollut vaikutusta näytteiden FeOX-
pitoisuuteen, mikä vastaa aikaisempia tutkimuksia, joiden perusteella raudan liukoisuus säätelee 
pelkistymistä (Bohn ym. 2001). 
Sekä aerobisten että anaerobisten näytteiden AlOX-pitoisuudet kasvoivat AlCl3-käsittelyn vaikutuksesta. 
Muutos oli suurempi anaerobisissa kuin aerobisissa näytteissä. H2O-käsittelyllä tai näytteiden hapetustilalla 
ei ollut vaikutusta näytteiden AlOX-pitoisuuksiin, mikä vastaa odotuksia. Tulosten perusteella näytteiden 
FeOX- ja AlOX-pitoisuuksissa havaitut erot johtuivat todennäköisesti AlCl3-käsittelyn aiheuttamasta 
happamoitumisesta tai happamoitumisen ja hapetustilan yhteisvaikutuksesta.  
9.2.4 Sedimentin hapetustilan ja alumiinikloridikäsittelyn vaikutus vesinäytteiden 
fosforipitoisuuksiin 
Ennen alumiinikloridiliuoksen lisäämistä otettujen vesinäytteiden fosforipitoisuudet riippuivat selvästi 
näytteiden hapetustilasta. Aerobisten näytteiden fosforipitoisuudet olivat Loppijärven luonnolliseen tasoon 
verrattuna tavanomaisia (Oravainen 2015) eli vastasivat lievästi reheville järville normaalia tasoa. 
Anaerobisten näytteiden fosforipitoisuudet olivat sen sijaan lähes kaksinkertaiset aerobisiin näytteisiin 
verrattuna ja ylittivät hyvin rehevien järvien raja-arvon. 
Muhituskokeen purkamisen yhteydessä otettujen vesinäytteiden fosforipitoisuudet erosivat selvästi ennen 
AlCl3-käsittelyä otettujen vesinäytteiden fosforipitoisuuksista. Aerobisten-H2O näytteiden fosforipitoisuudet 
olivat selvästi muita käsittelyitä pienemmät, mikä tukee teoriaa, jonka mukaan hapellisissa olosuhteissa rauta 
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muodostaa fosforia pidättävän kerroksen sedimentin pinnalle ja estää fosforin diffundoitumisen sedimentistä 
vesipatsaaseen (Mortimer 1941, Ponnamperuma 1984, Carlton ja Wetzel 1988, Sah ym. 1989).  
Aerobisten-AlCl3 vesinäytteiden fosforipitoisuudet olivat yhtä suuret kokeen lopussa kuin ennen AlCl3-
käsittelyä. Aerobisten-H2O näytteiden fosforipitoisuudet sen sijaan pienenivät muhituskokeen aikana 
selvästi, mikä voi johtua AlCl3-käsittelyn aiheuttamasta happamoitumisesta ja sen vaikutuksesta oksidien 
liukoisuuteen. Vaikutus oli merkittävästi suurempi anaerobisten-AlCl3 näytteiden kohdalla, joista otettujen 
vesinäytteiden fosforipitoisuus oli keskimäärin noin kymmenen kertaa suurempi kuin muiden näytteiden. 
Anaerobisten-AlCl3 näytteiden välinen hajonta oli kuitenkin hyvin suuri, mikä vaikuttaa tulosten 
luotettavuuteen.   
9.2.5 Fosforin jakautuminen sedimentissä hapetustilan ja alumiinikloridikäsittelyn vaikutuksesta 
Sedimentin sisältämä epäorgaaninen fosfori jaetaan yleensä neljään osaan tai fraktioon: 1) liukoiseen ja 
helposti vaihtuvaan sekä 2) alumiinin, 3) raudan tai 4) kalsiumin pidättämään fosforiin. Erottelu perustuu 
pääasiassa yhdisteiden liukoisuuteen, minkä katsotaan kuvaavan myös yhdisteiden sisältämän fosforin 
biologista käyttökelpoisuutta (Turner ym. 2005). Changin ja Jacksonin (1957) uuttomenetelmä pyrkii 
erottamaan mainitut fraktiot uuttamalla näytteitä toistuvasti eri liuoksilla: NH4Cl-liuoksella uutettu fraktio 
kuvaa helppoliukoista fosforia, NH4F-liuoksella uutettu fraktio alumiinin pidättämää fosforia, NaOH-
liuoksella uutettu fraktio raudan pidättämää fosforia ja H2SO4-liuoksella uutettu fraktio kalsiumin pidättämää 
fosforia. Fraktiot eivät kuvaa täydellisesti niiden edustamia osuuksia epäorgaanisesta fosforista (Boström 
ym. 1988, Kuo 1996), minkä takia niihin viitataan operationaalisesti uuttoliuosten kautta. 
Sedimenttinäytteiden NH4Cl-P -fraktiot olivat hyvin pieniä verrattuna muihin fosforifraktioihin. Tulos vastaa 
yleistä käsitystä, jonka mukaan vain pieni osa epäorgaanisesta fosforista esiintyy helppoliukoisessa 
muodossa ja suurin osa siitä on pidättyneenä kiintoainekseen (Boström ym. 1988). Aerobisten-AlCl3 ja 
anaerobisten-AlCl3 näytteiden NH4Cl-P -fraktiot olivat muita näytteitä pienemmät, mikä johtui 
todennäköisesti alumiinikloridiliuoksen aiheuttamasta happamoitumisesta ja sen vaikutuksesta fosforin 
pidättymiseen (ks. 3.1.2). H2O-käsittelyn ja näytteiden hapetustilan ei havaittu vaikuttaneen NH4Cl-P -
fraktioihin.  
AlCl3-käsittelyssä näytteisiin lisättiin noin 0,5 g alumiinia, minkä oletettiin kasvattavan NH4F-P -fraktioiden 
kokoa tuottamalla lisää fosforia pidättäviä Al-oksideja liuoksen happamuudesta huolimatta. Aerobisista-
AlCl3, aerobisista-H2O ja anaerobisista-H2O näytteistä mitattuja NH4F-P -pitoisuuksia voidaan pitää 
tavanomaisina ja vastasivat läheisesti Koski-Vähälän ym. (2001) tekemiä mittauksia Vesijärveltä otetuista 
sedimenttinäytteistä. Anaerobisten-AlCl3 näytteiden NH4F-P pitoisuudet olivat sen sijaan melkein kaksi 
kertaa niin suuria kuin muiden näytteiden. Tulosten perusteella sedimentin NH4F-P -pitoisuus kasvoi selvästi 
AlCl3-käsittelyn vaikutuksesta hapettomissa olosuhteissa, mutta pieneni hapellisissa olosuhteissa. Sama 
havaitaan vertaamalla aerobisten-AlCl3 ja anaerobisten-AlCl3 näytteiden fosforinkyllästysasteita (DPS-AlOX). 
Myös alumiinin liukoisuustulon perusteella tehdyt laskelmat tukevat havaintoja. Tulokset eivät kuitenkaan 
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selitä anaerobisten-AlCl3 näytteiden NH4F-P fraktion suurta kokoa, koska näytteiden hapetusasteen ei pitäisi 
vaikuttaa alumiinin liukoisuuteen tai kykyyn pidättää fosforia. Yksi selitys voi olla että hapettomissa 
olosuhteissa humusaineet muodostavat fosforia pidättäviä metallikomplekseja alumiinin kanssa kun taas 
hapellisissa olosuhteissa rauta saostaa orgaanisen aineksen.  
Anaerobisten-AlCl3 näytteiden NaOH-P -fraktiot olivat muita näytteitä pienemmät. Vertaamalla NaOH-P, 
FeOX ja DPS-FeOX tuloksia havaitaan, että aerobisten-H2O, anaerobisten-AlCl3 ja anaerobisten-H2O 
näytteiden DPS-FeOX -arvot ovat hyvin lähellä toisiaan riippumatta näytteiden välisistä eroista, mikä viittaa 
olosuhteiden vaikuttaneen hyvin vähän fosforin pidättymiseen ja erot näytteiden välillä johtuivat pääasiassa 
eroista fosforia pidättävien Fe-oksidien määrässä. Tämä taas tukee aikaisempia arvioita, joiden mukaan 
liukoisuus vaikutti raudan pelkistymiseen hapetustilaa enemmän. Tuloksia tarkasteltaessa tulee ottaa 
huomioon myös, että ammoniumoksalaattiuutto ei ole spesifinen oksideille vaan uuttaa myös liukoisen 
raudan ja alumiinin, mikä todennäköisesti selittää ainakin osittain AlCl3-käsiteltyjen näytteiden suuren 
fosforinpidätyskapasiteetin. 
Vertaamalla aerobisia-H2O ja anaerobisia-H2O näytteitä havaitaan, että suurimmat erot näytteiden välillä 
kohdistuvat DPS-FeOX -arvoihin, mikä tukee hypoteesia, jonka mukaan rauta säätelee sedimentin 
fosforinpidätyskykyä. Erot ovat pieniä, mikä johtuu todennäköisesti sedimentin fosforinkyllästysasteesta, 
joka oli sedimentin Fe:P-suhteen perusteella lähellä maksimia. Toisaalta on myös mahdollista, että 
aerobisten-H2O ja anaerobisten-H2O näytteiden välille ei muodostunut riittävän suurta eroa muhituskokeen 
aikana, tai että erot rajoittuivat niin pieneen osaan sedimenttiä, että ne eivät näkyneet fraktiointituloksissa.  
Kalsiumin muodostamat fosfaattiyhdisteet eivät reagoi hapetustilan muutoksiin, eikä hapetustilan ei havaittu 
vaikuttavan H2SO4-P -fraktioihin. Kalsiumfosfaattien liukoisuus riippuu yksin omaa happamuudesta (Stumm 
ja Morgan 1996), minkä takia erot H2O- ja AlCl3-käsittelyiden välillä johtuivat todennäköisesti 
alumiinikloridiliuoksen aiheuttamasta happamoitumisesta.  
Changin ja Jacksonin (1957) menetelmällä uutettujen fosforifraktioiden yhteenlaskettu osuus aikaisemmin 
määritetystä Tot-P pitoisuudesta (2,1 g P kg
-1
) oli noin 28–35 %. Suurin osa määrittämättä jääneestä 
fosforista saattoi olla orgaanisessa muodossa ja osa fosforia, joka jää määrittämättä käytetyillä menetelmillä 
eli niin sanottu residuaali fosforia. Fosforifraktioiden yhteenlaskettu osuus oli pieni, mutta vastaa 
aikaisempia havaintoja joiden perusteella orgaanisen fosforin ja määrittämättä jäävän fosforin osuus voi olla 
yli 50 % (Laakso ym. 2016). Syy ei todennäköisesti liity näytteiden käsittelyihin, koska erot AlCl3-
käsittelyiden ja H2O-käsittelyiden välillä ovat pieniä verrattuna fosforifraktioiden ja Tot-P:n välisiin eroihin. 
10 Päätelmät 
Yleisin syy matalien järvien vedenlaadun heikkenemiseen ovat valuma-alueelta tuleva ulkoinen kuormitus ja 
mahdollinen jätevesikuormitus. Kyyniönlahteen kohdistuneen jätevesikuormituksen vaikutus 
pohjasedimentin koostumukseen voidaan havaita lähes koko järven alalla. On selvää, että jätevesikuormitus 
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on vaikuttanut sedimentoituneen aineen koostumukseen. Jätevesikuormitus ei kuitenkaan selitä järven 
eteläosan rehevyyttä. Eteläosasta otettujen sedimenttinäytteiden kemiallinen koostumus viittaa järven 
kärsineen myös runsaasta ulkoisesta kuormituksesta. Tulokset tukevat aikaisempia arvioita, joiden 
perusteella suurin osa järveen kohdistuneesta ulkoisesta kuormituksesta saapuu järveen Uksenjoen ja 
Sarvijoen kautta (Jutila 2006, Simola ja Jutila 2006, Laurila 2013, Oravainen 2015). Pintasedimentin 
koostumus vaihteli vain vähän järven eri osien välillä, mikä tukee käsitystä, jonka mukaan järveen ei tällä 
hetkellä kohdistu merkittäviä pistemäisiä kuormituslähteitä (Hakaste 2000). Tulosten perusteella Loppijärven 
rehevöityminen ei johdu mistään yhdestä kuormitustekijästä, vaan Loppijärven mataluus, pitkä viipymä ja 
pohjamuodoiltaan hyvin tasainen sedimentoitumispohja ovat muodostaneet otolliset olosuhteet ravinteiden 
kertymiselle ja nykyään rehevöitymistä ylläpitävät useat järven sisäiset prosessit. 
Loppijärven sedimentin Fe:P-suhde vaihteli välillä 15–30. Vaihtelu johtui pääasiassa sedimentin 
rautapitoisuudesta, joka oli sedimentin pinnassa noin 53 g Fe kg
-1
 ja syvemmällä sedimentissä noin 30 g Fe 
kg
-1
. Sedimentin fosforipitoisuus sen sijaan oli noin 2,1 g P kg
-1
 koko sedimenttiprofiilin syvyydellä. 
Sedimentin on todettu pystyvän pidättämään fosforia noin 10–15 % sedimentin sisältämän raudan massasta 
(Jensen ym. 1992, Søndergaard ym. 1993, Reitzel ym. 2005 ). Väisänen (2009) mukaan kynnysarvo on noin 
20–25 % humuspitoisissa vesissä, joissa orgaaniset anionit haittaavat fosforin pidättymistä. Tulosten 
perusteella on todennäköistä, että humus (Väisänen 2009) tai joku muu fosforin pidättymiseen vaikuttava 
tekijä, kuten esimerkiksi pii haittaa fosforin pidättymistä ja vaikuttaa sedimentin kykyyn pidättää fosforia.  
Rehevöitymisen seurauksena Loppijärven perustuotanto on lisääntynyt huomattavasti. Rehevöitymisen 
aiheuttamalla orgaanisella kuormituksella on ollut selvä vaikutus pohjasedimentin koostumukseen, minkä 
lisäksi se voi ylläpitää fosforin sisäistä kiertoa sääteleviä biologisia prosesseja tavalla, joka tukee sisäistä 
kuormitusta ja altistaa sedimentin pienimmillekin häiriötekijöille. Nykyisellään bioturbaatio (Scheffer ym. 
2003), lämpötila, valon määrä sekä veden virtausolot voivat vaikuttaa järven vedenlaatuun 
fosforikuormitusta enemmän (Särkkä 1996, Lepistö 1999, Pietiläinen ja Räike 1999, Elser ym. 2007, 
Cymbola ym. 2008). 
Hapellisten olosuhteiden todettiin lisäävän sedimentin fosforinpidätyskykyä, mikä viittaa raudan säätelevän 
fosforin vapautumista sedimentistä (Einsele 1936, Mortimer 1941). Vesinäytteiden fosforipitoisuudet 
vastasivat hapellisissa olosuhteissa Loppijärven luonnollista rehevyystasoa. Suurimmat pitoisuudet 
fosforipitoisuudet, jotka vastasivat erittäin rehevien vesien tasoa, mitattiin anaerobisista alumiinikloridilla 
käsitellyistä näytteistä. Muhituskokeen perusteella hapettomat olosuhteet ja sisäinen kuormitus voivat 
ylläpitää rehevöitymistä. Tulosten perusteella hapettomat olosuhteet eivät kuitenkaan yksin selitä 
Loppijärveltä mitattuja hyvin suuria fosforipitoisuuksia.  
Yksistään muhituskokeen perusteella ei voida osoittaa suoraa vuorovaikutussuhdetta sedimentin ja 
vesipatsaan fosforipitoisuuksien välille, mikä vastaa aikaisempia havaintoja (Jensen ym. 1992). Syy tähän 
voi olla, että siinä missä hyvin rehevöityneen järven veden fosforipitoisuus voi olla noin 0,1 mg P l
-1
, niin 
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esimerkiksi Loppijärven eteläosasta otettujen sedimenttinäytteiden fosforipitoisuus oli keskimäärin noin 
4700 mg P l
-1
. Toisin sanoen noin 0,05 mm paksu sedimenttikerros sisältäisi enemmän fosforia kuin noin 2 
m paksu vesipatsas. Asiaa voidaan tarkastella myös alumiinikloridikäsittelyn näkökulmasta. 
Alumiinikloridikäsittelyn myötä koeastioihin lisättiin noin 0,5 g alumiinia, joka verrattuna koeastioiden 
sisältämän sedimentin alumiinipitoisuuteen (noin 31 g) oli varsin pieni määrä alumiinia ja selittää hyvin sen 
miksi alumiinikloridikäsittely ei yleensä vaikuta sedimentin fosforinpidätyskapasiteettiin. Esimerkkien 
tavoitteena on osoittaa, että sedimentin fosforipitoisuus sekä kemikaalikäsittelyn annostus vaikuttavat vain 
toissijaisesti vedenlaatuun ja pysyvien muutosten aikaansaaminen edellyttää toimenpiteitä, jotka vaikuttavat 
sedimentissä vallitseviin olosuhteisiin tai sisäisen kuormituksen prosesseihin. 
Muhituskokeen perusteella alumiinikloridikäsittelyn vaikutukset voivat vaihdella suuresti olosuhteista 
riippuen. Yleisesti ottaen kokeessa käytetty AlCl3-annostus ei sovellu sitomaan fosforia alumiinin 
aiheuttaman happamoitumisen takia, mikä vastaa aikaisempaa kirjallisuutta, jonka perusteella hyvin suuri 
annostelu haittaa alumiinin pidätyskykyä (Väisänen 2009). Sedimenttihankkeen puitteissa saatujen 
kokemusten perusteella alumiinikloridikäsittely ei ole ratkaisu rehevöitymiseen, mutta sitä voidaan harkita 
osana suurempaa ja pitkäkestoista hoitosuunnitelmaa, jossa kemikaalikäsittelyn tavoitteena on lähinnä tukea 
muita kunnostustoimenpiteitä esimerkiksi parantamalla Loppijärven vedenlaatua tilapäisesti.  
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